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 Abstract 
Most of the highly toxic cyanide used in industrial mining is handled without observable dev-
astating consequences, but in informal, small–scale mining, the use is poorly regulated and 
the waste treatment is insufficient. Cyanide in the effluents from the latter mines could possi-
bly be removed by constructed wetlands with water hyacinths (Eichhornia crassipes) because 
of its high biomass production, wide distribution, and tolerance to cyanide and metals.  
The aim of this thesis was to evaluate the use of E. crassipes for the treatment of gold mining 
effluents containing high amounts of cyanide and copper. The phytotoxicity and the cyanide 
and copper removal–capacity were tested in lab–scale experiments. The cyanide degradation 
studies were performed applying 14C–labelled potassium cyanide (K14CN). The results were 
verified with E. crassipes in field scale in the hydraulically controlled treatment plant 
AMOVA. 
Toxicity to cyanide and copper was quantified by measuring the mean relative transpiration 
over 96 h. At 5 mg CN or Cu L–1, only a slight reduction in transpiration–rate was visible. The 
EC50 value was calculated by probit analysis to be 13 mg CN L–1 and 29.8 mg Cu L–1. If cop-
per and cyanide were supplied simultaneously phytotoxicity decreased. This effect was due to 
the detained absorption of copper in complex form. E. crassipes removed approximately 98% 
of applied copper in 24 h. Copper absorption was enhanced in solutions with lower pH (pH 
5.5). The copper content in the leaves did not increase obviously, compared to the control 
plants, whereas the content in roots was 500–fold higher (12 mg (g dry weight)–1). The cop-
per–cyanide complex was not absorbed significantly (p > 0.05) by the plants in 72 h. 
Metabolism of K14CN was measured in batch systems with leaf and root cuttings. Similar 
first–order removal kinetics were observed in all systems with plant tissue. Leaf cuttings con-
verted about 10% to 14CO2 and accumulated about 35% of the applied radioactivity in the 
tissues. The calculated KM of the leaf cuttings was 12 mg CN L–1, and the vmax was 33 mg CN 
(kg fresh weight)–1 h–1 (non linear regression). The radioactivity in the tissues was not attrib-
uted to 14C–labelled cyanide. The production of 14CO2 was probably due to metabolism of 
asparagine, the metabolite of cyanide in plants described in the literature. The formation of 
14C–labelled asparagine and aspartic acid was verified after an extraction with ethanol and 
derivatisation with PITC. 
The fate of K14CN in entire plants was investigated using water hyacinths in hydroponic–
systems, which were set in flow through systems connected to NaOH traps. The radioactivity   
in   the  traps  was   attributed  to  leaf–volatilisation.  The  decrease  of  radioactivity  in  these  
 experiments followed zero order kinetics. This probably indicated a diffusion controlled re-
moval mechanism. After preincubation with cyanide the kinetic changed to first order. This 
phenomenon may point to a physiological adaptation of the plants and/or the root–associated 
microflora to cyanide. If copper was added simultaneously the removal of radioactivity was 
inhibited. Approximately 50% of the applied radioactivity of each experiment was found in 
the NaOH–traps. In consequence this amount of radioactivity was released by the leaves as 
14CO2 or H14CN. The amount of radioactivity in root and leaf extract was similar, which 
showed a high root to shoot translocation. 
In semi–field scale experiments in the AMOVA, E. crassipes showed a higher tolerance to 
cyanide. The cyanide–removal capacity increased over the experimental period. On contrary 
to the findings of the lab–scale experiments the plants were able to tolerate cyanide in concen-
trations of 14 mg CN L–1 (adding 30 L of a 470 mg CN L–1 solution) without visible toxicity 
symptoms. The system showed a maximum cyanide removal capacity of 50 g NaCN in 70 h. 
Additionally CuCN removal was observed short time periods of 24–48 h. 
To examine if an adaption to cyanide appeared during the experimental period, plants from 
the AMOVA were tested in hydroponic experiments. These plants showed an 8–fold higher 
cyanide removal in comparison to plants from the green–house. One year later cyanide was 
applied in the AMOVA again, but this time without an adaption–period. The results of the 
previous year could not be reproduced. A slower cyanide removal was observed and about 
70% of the plants died during the treatment. In consequence, an adaption to cyanide in the 
previous year most likely occurred und must be considered if this technique is applied in the 
treatment of gold mining effluents, to avoid overloading and collapsing of the treatment plant 
during the first applications.  
The results indicate a high potential of E. crassipes in treating cyanide effluents from small–
scale gold mining. 
 
 
 
 Inhalt 
 
1. Einleitung .......................................................................................................................... 1 
 
1.1 Stand der Forschung ................................................................................................ 4 
 
1.1.1 Cyanid im Goldbergbau ..................................................................................... 4 
1.1.2 Toxizität und Umweltverhalten der Cyanide und Kupfer .................................. 9 
1.1.3 Cyanidstoffwechsel in höheren Pflanzen ......................................................... 19 
1.1.4 Eichhornia crassipes und ihr ökotechnisches Potential ................................... 22 
 
1.2 Aufgabenstellung .......................................................................................................... 28 
 
2. Material & Methoden .................................................................................................... 30 
 
2.1 Analytik ................................................................................................................... 30 
 
2.1.1 Kupfer............................................................................................................... 30 
2.1.2 Cyanid .............................................................................................................. 31 
2.1.3 Radioanalytik ................................................................................................... 32 
 
2.2 Kultivierung der Wasserhyazinthen..................................................................... 33 
 
2.3 Untersuchungen in hydroponischen Testsystemen ............................................. 34 
 
2.3.1 Toxikologische Tests........................................................................................ 35 
2.3.2 Kupfer & Cyanid Absorption........................................................................... 36 
 
2.4 Radioanalytische Untersuchungen ....................................................................... 37 
 
2.4.1 14CN–Bilanzierung in batch Systemen............................................................. 37 
2.4.2 Michaelis–Menten Parameter........................................................................... 39 
2.4.3 Bilanzierung in flow through Systemen........................................................... 40 
2.4.4 Identifizierung des Metaboliten Asparagin ...................................................... 43 
 
2.5 Untersuchungen im Pilotmaßstab (AMOVA) ..................................................... 45 
 
2.5.1 Konstruktion & Versuchsaufbau...................................................................... 46 
2.5.2 Applikationen und Probenahme ....................................................................... 50 
2.5.3 Hydraulische Eigenschaften............................................................................. 51 
 
2.6 Statistische Methoden ............................................................................................ 53 
 
3. Ergebnisse und Diskussion ............................................................................................ 54 
 
3.1 Toxikologische Untersuchungen ........................................................................... 54 
 
3.1.1 Ergebnisse ........................................................................................................ 54 
3.1.1.1 Kontrollversuche .......................................................................................... 54 
3.1.1.2 Cyanid .......................................................................................................... 55 
3.1.1.3 Kupfer........................................................................................................... 58 
  
3.1.2 Diskussion der toxikologischen Resultate........................................................ 60 
3.1.2.1 Kontrollversuche .......................................................................................... 60 
3.1.2.2 Cyanid .......................................................................................................... 60 
3.1.2.3 Kupfer........................................................................................................... 62 
 
3.1.3 Zusammenfassung: Toxikologische Untersuchungen...................................... 64 
 
3.2 Kupfer–Aufnahme aus Nährlösung...................................................................... 64 
 
3.2.1 Ergebnisse ........................................................................................................ 64 
 
3.2.2 Diskussion der Kupfer–Aufnahme aus Nährlösung......................................... 69 
 
3.2.3 Zusammenfassung: Kupfer – Aufnahme.......................................................... 71 
 
3.3 14CN–Degradation & Absorption im Batch–Verfahren ..................................... 71 
 
3.3.1 Ergebnisse ........................................................................................................ 71 
 
3.3.2 Diskussion der 14CN Degradation & Absorption im Batch Verfahren ............ 75 
 
3.3.3 Zusammenfassung: 14CN – Degradation im Batch Verfahren ......................... 77 
 
3.4 14CN–Bilanzierung nach Aufnahme über die Wurzeln ...................................... 77 
 
3.4.1 Ergebnisse ........................................................................................................ 77 
 
3.4.2 Diskussion der 14CN–Bilanzierung nach Aufnahme über die Wurzeln ........... 82 
 
3.4.3 Zusammenfassung: 14CN–Bilanzierung nach Aufnahme über die Wurzeln.... 85 
 
3.5 14CN–Metabolisierung ........................................................................................... 85 
 
3.5.1 Ergebnisse ........................................................................................................ 85 
 
3.5.2 Diskussion der 14CN–Metabolisierung............................................................. 90 
 
3.5.3 Zusammenfassung: 14CN–Metabolisierung ..................................................... 91 
 
3.6 Schadstoffaufbereitung mit E. crassipes im Pilotmaßstab (AMOVA) .............. 92 
 
3.6.1 Ergebnisse ........................................................................................................ 92 
 
3.6.1.1 Vorversuche ................................................................................................. 92 
3.6.1.1.1 Versuche zur Etablierung der Versuchsbedingungen ............................ 92 
3.6.1.1.2 Hydraulische Eigenschaften................................................................... 98 
 
3.6.1.2 Versuche mit Kreislaufführung.................................................................. 100 
3.6.1.2.1 3.–6. Applikation (V.3–V.6) ................................................................ 100 
3.6.1.2.2 Versuche mit Mehrfach–Applikation (V.7 & V.8) .............................. 105 
 
3.6.1.3 Überprüfung der Ergebnisse im Labormaßstab ......................................... 111 
  
3.6.1.4 Überprüfung der Ergebnisse in der AMOVA ............................................ 113 
 
3.6.1.5 Aufbereitung kupferhaltiger Abwässer ...................................................... 115 
 
3.6.2 Diskussion der Resultate aus der AMOVA.................................................... 120 
 
3.6.2.1 Vorversuche ............................................................................................... 120 
 
3.6.2.2 Versuche mit Kreislaufführung.................................................................. 122 
 
3.6.2.3 Überprüfung der Ergebnisse unter Labor- und Freilandbedingungen ....... 124 
 
3.6.2.4 Aufbereitung kupferhaltiger Abwässer ...................................................... 125 
 
3.6.3 Zusammenfassung: Schadstoffaufbereitung im Pilotmaßstab (AMOVA)..... 128 
 
4. Evaluation ..................................................................................................................... 132 
 
4.1 Eignung Eichhornias zur Aufbereitung von Goldbergbauabwässern.................... 132 
 
4.2 Grenzen des Verfahrens und weiterer Forschungsbedarf ...................................... 134 
 
5. Zusammenfassung........................................................................................................ 136 
 
6. Literatur........................................................................................................................ 138 
 
7. Anhang .......................................................................................................................... 154 
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Für Längen–, Massen–, Stoffmengen– und Zeitangaben wurden SI–Einheiten verwendet so-
wie Vorsilben für dezimale Vielfache und Teile der SI–Einheiten nach DIN 1301. 
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1. Einleitung 
Die Cyanidlaugung wird im Goldbergbau als mineralogisches Verfahren zur Erzgewinnung  
angesehen und angewendet. Bei diesem Verfahren wird das fein gemahlene Gestein für meh-
rere Monate mit einer 0,1%igen  Natriumcyanid–Lösung aufbereitet. Die Konzentration an 
freiem Cyanid in der Lauge entspricht in etwa 1000 mg L–1. 90 bis ca. 200 mL dieser Lösung, 
oral aufgenommen, würden ausreichen, um einen erwachsenen Menschen binnen Sekunden 
zu töten. Beim so genannten heap leaching Prozess, im großindustriellen Goldbergbau, wer-
den bis zu mehrere Millionen Liter dieser Cyanidlauge auf hektargroßen Flächen versprüht. 
Obwohl die enorme Gefährdung für Mensch und Umwelt offensichtlich ist, wird der Prozess 
nach wie vor nicht als chemisches, sondern mineralogisches Verfahren eingestuft und daher 
nicht nach den international akzeptierten Regeln und Sicherheitsvorkehrungen der chemi-
schen Industrie gehandhabt. Damit ist es nicht nur möglich, den Laugungsprozess in offenen 
Anlagen zu betreiben, sondern auch die hochtoxischen und schwermetallverseuchten Abfälle 
auf hektargroßen Halden endzulagern. Dammbrüche dieser „tailing–Halden“ haben bislang 
zahlreiche verheerende Umweltkatastrophen verursacht.  
Der industrielle Bergbau auf Gold verläuft in den Industrieländern mittlerweile meist ohne 
größere, bzw. sichtbare Zwischenfälle. Die Ursachen hierfür sind sicherlich einerseits strenge 
behördliche Zulassungsbeschränkungen und Kontrollen und andererseits der Einsatz moder-
ner Techniken im Anlagenbau und der Prozesswasseraufbereitung. Demgegenüber steht der 
artisanale und halbtechnisierte Kleinbergbau auf Gold. Diese informellen Formen des Berg-
baus finden sich vorwiegend in Drittweltstaaten Lateinamerikas. Die Gesamtbelegschaft die-
ser „Betriebe“ besteht i.d. Regel aus weniger als zehn oder fünfzig Goldschürfern und entzieht 
sich damit leicht der behördlichen Kontrolle. Es finden sich teilweise komplizierte Verflech-
tungen zwischen Minen, „tailing–Halden“ und Abbaumethoden. Beispielsweise wird häufig 
der bereits behandelte Prozessrückstand aus der Amalgamierung nochmals durch unabhängige 
Goldschürfer mit Cyanid gelaugt. Die Folgen sind schwerwiegend. Das hochtoxische Cyanid 
wird ohne Sicherheitsvorkehrungen gehandhabt und die Abwässer gelangen ohne Aufberei-
tung, durch direkte Drainage oder indirekt durch beschädigte Dämme in die anliegen-
den aquatischen Ökosysteme. Diese kostengünstige „Abfallwirtschaft“ zeigt direkte Auswir-
kungen auf die biologische Diversität der betroffenen Biotope.  Freie Cyanide, die toxischsten 
Cyanid–Formen, die als Hydrogencyanid oder dissoziiertes Anion nicht gebunden sind und 
leicht freisetzbare Cyanide, die Erdalkali– oder Nebengruppenmetall–Cyanokomplexe, aus 
denen leicht Cyanid freigesetzt werden kann, stellen die größte Bedrohung dar. Beide Formen 
finden sich in der Umgebung der Minen in für aquatische Organismen letalen Konzentratio-
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nen. Das umweltschädliche Einzugsgebiet wird allerdings nicht ausschließlich durch das 
hochtoxische aber nichtpersistente Cyanid begrenzt. Aus der Gangart mobilisierte Schwerme-
talle, wie Cadmium, Blei, Kupfer und Quecksilber (bei der Amalgamierung), sind noch in 
Entfernung mehrerer Kilometer flussabwärts im Flusssediment bioverfügbar und reichern sich 
in den Organismen an. Die Problematik wird noch zusätzlich dadurch erschwert, dass sich die 
Minen meist in abgelegenen, ökologisch sensiblen Arealen außerhalb behördlichen Einfluss-
bereichs und ohne infrastrukturelle Anbindung befinden.  
Um die Lage vor Ort bedeutsam zu verbessern, bedarf es zum einen der nachdrücklichen 
Durchsetzung lokaler Richtlinien nach internationalen Konventionen für einen für Mensch 
und Umwelt nachhaltigen oder zumindest einigermaßen verträglichen Goldbergbau. Viele 
Entwicklungsländer haben zwar allgemeine Umweltschutzrichtlinien, aber keine besonderen 
Vorschriften für den Bergbau. Außerdem mangelt es an wirtschaftlichen und personellen 
Voraussetzungen, um die Vorschriften durchzusetzen. Geeignete Maßnahmen seitens der In-
dustrienationen sind sicherlich durchgreifende Auslandshilfen bei den Umweltschutzverord-
nungen, die Verknüpfung von Umweltschutzauflagen mit der Finanzierung von Erschlie-
ßungsprojekten und die Vergabe zweckgebundener Darlehen. Unabhängig davon wäre es 
wünschenswert, die Goldmobilisierung und Aufkonzentrierung mit Cyanid als chemischen 
Prozess einzustufen, um auch die in Industrienationen latent vorhandene Gefahr von Cyani-
dunglücken einzudämmen.  
Diese Maßnahmen allein erscheinen aber angesichts der konfusen Situation in den „hot spots“ 
des informellen Goldbergbaus in ihrer Umsetzung utopisch. Solange die technischen, legisla-
tiven und ökonomischen Voraussetzungen für einen sicheren Minenbetrieb nach industriellem 
Vorbild nicht gegeben sind, bedarf es auch alternativer Strategien, die den lokalen Anforde-
rungen und Einschränkungen Rechnung tragen. 
Eine alternative und kostengünstige Form der Abwasserbehandlung ist die Prozesswasserauf-
bereitung in Pflanzenkläranlagen. Diese Anlagen sollten einfach zu installieren und ohne er-
heblichen technischen und wirtschaftlichen Aufwand zu betreiben sein. Die betreffende For-
schungsrichtung wird international als „Wetland–Phytoremediation“ bzw. „Phytoremediation 
in constructed wetlands“ bezeichnet. Unter diesem Begriff werden alle Prozesse zusammen-
gefasst, bei denen Wasser– oder Sumpfpflanzen den Schadstoffabbau bzw. die Schadstoff–
Absorption aus Abwasser direkt oder indirekt fördern. Pflanzenkläranlagen im konventionel-
len Einsatz, die vornehmlich als Kleinkläranlagen in der dezentralen Abwasserreinigung ge-
nutzt werden, arbeiten effektiv als Biofilter in der Nährstoffreduktion, indem sie das Substrat 
und die „Chemie“ für die notwendigen mikrobiologischen Prozesse liefern. Bei der Behand-
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lung von Spezialabwässern müssen die Anlagen jedoch gemäß den außerordentlichen Anfor-
derungen  der Inhaltsstoffe ausgerichtet sein.  Im Goldbergbau wären das in erster Linie die 
hohe akute Toxizität des Cyanids und die Nichtabbaubarkeit der enthaltenen Schwermetalle. 
Als Schwermetall wäre besonders das Kupfer zu nennen, da es sehr häufig neben dem Gold in 
hohen Konzentrationen im Gestein vorkommt und vor allem für Mikroorgansimen im aquati-
schen Milieu toxisch, also als umweltproblematisch einzustufen ist. Darüber hinaus gelten die 
etablierten Anforderungen an eine Schadstoffbehandlung mit Pflanzen. In erster Linie muss 
die Wirtschaftlichkeit des Verfahrens gewährleistet sein. Das heißt, im Vergleich zu her-
kömmlichen Methoden soll bei vergleichbarer Schadstoffreduktion der Einsatz von Pflanzen 
einen deutlichen wirtschaftlichen Vorteil bringen. Demgemäß sollten die Pflanzen schnell und 
günstig zu beschaffen und an die klimatischen Bedingungen angepasst sein, also im Idealfall 
in der Region vorkommen. Des Weiteren sollten  die Pflanzen die Schadstoffe im ökotech-
nisch relevanten Konzentrationsbereich tolerieren, akkumulieren, abbauen oder nachweislich 
für die Akkumulation oder den Abbau günstige chemische und / oder mikrobiologische Rah-
menbedingungen bewirken. Ferner sollten die Pflanzen eine hohe Biomasseproduktion und 
Reproduktionsrate aufweisen und relativ anspruchslos, leicht zu kultivieren und zu halten 
sein. 
Die Wasserhyazinthe Eichhornia crassipes scheint sich aufgrund ihrer biologischen Voraus-
setzungen und ihres bisher erforschten ökotechnischen Potentials als geeigneter Kandidat für 
die Aufbereitung cyanidbelasteter Abwässer aus dem Goldbergbau zu eignen. Um der um-
weltchemischen und ökotoxikologischen Komplexität der Abwässer gerecht zu werden, reicht 
es allerdings nicht aus, nur Cyanid allein als zentralen Schadstoff zu betrachten. Insbesondere 
vor dem Hintergrund des starken Komplexbildungsvermögens, sollte auch ein Schwermetall 
mit ausgeprägter Komplexbildungstendenz in die Untersuchungen miteinbezogen werden. 
Das toxikologisch relevante  Kupfer erfüllt diesen Anspruch. 
 
Das zentrale Anliegen dieser Arbeit ist die Erarbeitung einer Datengrundlage für den Einsatz 
von Eichhornia crassipes in Klärteichen zur Behandlung von Goldbergbauabwässern. Als 
Eckpfeiler dieser Datenbasis sollen Toxizität und Verbleib der zentralen Schadstoffe Cyanid 
und Kupfer in Labor– und Feldversuchen untersucht werden 
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1.1 Stand der Forschung 
1.1.1 Cyanid im Goldbergbau 
Die prozesstechnische Aufkonzentrierung von Gold mit Cyanid wurde 1887 in Schottland 
entwickelt und bald darauf in Südafrika etabliert. Die U.S. Bundesbehörde für Bergbau schlug 
1969 das so genannte „heap leaching“ Verfahren mit Cyanid als Standardmethode zur Gold-
extraktion vor. Mit diesem Verfahren wurde es wirtschaftlich attraktiv,  Erze mit einem Gold-
gehalt von mittlerweile nur 0,2–0,8 g/t abzubauen (Korte et al. 2000; Henny et al. 1994). Dar-
aufhin etablierte die Goldindustrie den Prozess in den 70er Jahren als die dominierende Tech-
nik in der großtechnischen Goldgewinnung (Da Rosa und Leon 1997). Heute werden ca. 90% 
der Goldvorkommen mittels Cyanidlaugung abgebaut. Dabei werden jährlich ca. 350.000 t 
Natriumcyanid verbraucht (Mudder und Botz 2001). 
Beim „heap leaching“ Verfahren wird das fein gemahlene Gestein mit einer ca. 0,1%igen 
Natriumcyanid–Lösung besprüht oder berieselt. Diese Berieselungsanlagen erreichen Größen 
von mehr als einem Hektar. Die höchsten Konzentrationen an freiem Cyanid werden in La-
chen auf der Haldenoberfläche erreicht (ca. 1000 mg L–1). Während des Leachings perkuliert 
die alkalische Cyanidlösung in einem Volumen von mehreren Millionen Litern in den offenen 
Anlagen (Eisler und Wiemeyer 2004; Eisler 2000). 
Beim chemischen Prozess bilden sich, unter Anwesenheit von Sauerstoff und unter alkali-
schen Bedingungen, Cyanoaurate der Oxidationsstufe +2 (Korte und Coulston 1998; Gaspar-
rini 1993; Hiskey 1984):  
 
2 Au + 4 NaCN + O2 + 2 H2O ? 2 Na[Au(CN)2] + 2 NaOH + H2O2  (1) 
2 Au + 4 NaCN + H2O2  ? 2 Na[Au(CN)2] + 2 NaOH   (2) 
 
In der Summe ergibt sich, die in den Lehrbüchern gebräuchliche Form der Gleichung: 
 
2 Au + 4 NaCN + ½ O2 +  H2O ? 2 Na[Au(CN)2] + 2 NaOH   (3) 
 
Elementares Gold lässt sich durch Sauerstoff unter normalen Bedingungen nicht oxidieren, da 
die dazu aufzuwendende thermische Aktivierungsenergie höher ist als die Bildungsenergie 
des Oxids. Demgemäß zerfällt das Oxid eher als es sich bildet. Bei der Zugabe von Cyanid–
Ionen, also im alkalischen Milieu, oxidiert das Gold auch durch Sauerstoff, und es bildet sich 
der thermodynamisch äußerst stabile Cyanid–Gold–Komplex Dicyanoaurat. Der Grund für 
die Oxidation ist, dass bei der Komplexbildung viel freie Energie „gewonnen“ wird, so dass 
die Oxidation auch ohne thermische Aktivierung möglich ist. Die "Freie Energie" der Kom-
plexbildung senkt also das Redoxpotential des Goldes.  
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Die goldhaltige Lösung wird in einem Drainagebecken gesammelt und der Goldkomplex wird 
aus der Lösung durch Absorption an Ionentauschern, Aktivkohle oder durch Fällung mit 
Zinkstaub gewonnen: 
 
2 Na[Au(CN)2] + Zn    ?  Na2[Zn(CN)4] + 2 Au   (4) 
 
Anschließend wird das Rohprodukt mit verdünnter Schwefelsäure gespült, um Kupfer und 
Zink zu entfernen. Der Rückstand wird unter Rückfluss eingeschmolzen. Die Aufreinigung 
erfolgt elektrolytisch (Adams et al. 1999; Gasparrini 1993; Hiskey 1984). 
Die industriell produzierten Abwässer und festen Rückstände sind häufig in zur Biosphäre 
offenen Halden, so genannten „tailing ponds“, gelagert. Diese können eine Größe von 150 ha 
und mehr erreichen (Eisler und Wiemeyer 2004). Die Abfälle weisen bis zu 120 mg L–1 freies 
Cyanid (HCN, CN–) und um 400 mg L–1 Gesamtcyanid auf. Im letzteren Anteil sind alle Me-
tallcyanokomplexe enthalten, die bei pH 4 (leicht freisetzbares CN) und pH 2 (gebundenes 
CN) HCN freisetzen. Meist enthält die Gangart erhöhte Gehalte an Kupfer, das sich in Kon-
zentrationen um 50 mg L–1 im Abwasser wieder findet (Gos und Ladwig 1992). Aufgrund der 
meist hohen Kupfergehalte, die oft einen simultanen Abbau rechtfertigen, kommt diesem 
Schwermetall auch bei der umweltchemischen Betrachtung und der Risikoabschätzung eine 
besondere Bedeutung zu. 
Die cyanidhaltigen Abwässer stellen eine latente Gefährdung für die Umwelt und  den Men-
schen dar, wenn sie nicht sicher gehandhabt werden (Eisler und Wiemeyer 2004; Eisler 2000; 
1991; Henny et al. 1994). Es finden sich zahlreiche Beispiele für cyanidbedingte Unfälle im 
Goldbergbau (Tab. 1). Diese kommen meist durch Dammbrüche  der tailing ponds zustande. 
Häufig sind diese offenen Abwasserbecken nicht dafür ausgelegt, noch zusätzlich starke Nie-
derschläge aufzunehmen. Dies war beispielsweise auch beim Dammbruch der Goldmine Au-
rul bei Baia Mare in Rumänien 2000 der Fall. Der australische Minenbetreiber übernahm die 
ursprüngliche Dammkonstruktion, ohne sie an das humide Klima Südosteuropas anzupassen. 
Nach starken Schneefällen konnte der Damm dem Druck nicht mehr standhalten und brach 
auf einer Länge von mehreren Metern (UNEP/OCHA 2000).  
Neben den Dammbrüchen besteht ständig die Gefahr, dass Cyanid und Schwermetalle durch 
Risse in den Dichtungsfolien der Rückhaltebecken und durch eventuell überlaufende offene 
Drainageteiche und Kanäle entweichen (Korte et al. 2000; Tarras–Wahlberg et al. 2000; Kor-
te und Coulston 1998; White und Schnabel 1998; Da Rosa und Lyon 1997; Mosher und Fi-
gueroa 1996; Wilkes und Spence 1995; Greer 1993; Alberswerth et al. 1989; Hiskey 1984). 
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Hinzu kommen jährlich ca. 20.000 t HCN, die in die Atmosphäre ausgasen. Die Halbwertzeit 
beträgt dort ca. 267 Tage (Korte und Coulston 1998).  
 
Tabelle 1.1: Ausgewählte Cyanid–Unglücke im Goldbergbau zwischen 1990 und 2000 
Jahr Land Vorfall Referenz 
1990 Lettland Dammbruch: Kontamination anliegender Ge-
wässer 
Koenig 2000 
1990 South Caro-
lina, USA 
Überlaufen eines Drainage–Beckens: Ausfluss 
von 40 Millionen, ca. 11.000 Fische getötet 
Da Rosa und Leon 1997 
Greer 1993, Young 1993 
1990 Kirgisistan Dammbruch: Kontamination anliegender Ge-
wässer 
Koenig 2000 
1994 Südafrika Dammbruch: Kontamination anliegender Ge-
wässer, 17 Menschen getötet 
Garcia–Guinea und  
Harffy 1998 
1995 Guyana Dammbruch: Kontamination des Essequibo 
mehr als 3,3 Milliarden Liter tailing Material, 
vollständiges Fischsterben auf 80 km Fluss 
Koenig 2000  
Da Rosa und Leon 1997 
 
1995 Neuseeland Dammbruch: Kontamination anliegender Ge-
wässer 
Garcia–Guinea und  
Harffy 1998 
1997 Nevada, 
USA 
Dammbruch: Kontamination anliegender Ge-
wässer durch 930.000 L tailing Material 
Moran 1998 
1998 South Dako-
ta, USA 
Verlust von 6–7 t tailing Material in den Whi-
tewood Creek 
Moran 1998 
2000 Rumänien Dammbruch, 300 Flusskilometer kontaminiert 
durch 100 t tailing Material 
Korte et al. 2000  
UNEP/OCHA 2000 
 
Neben der passiven Abwasserbehandlung in offenen Becken durch Ausgasung, Photodegra-
dation, chemische Oxidation und nur sekundär durch mikrobiellen Abbau existieren noch 
weitere Behandlungsmöglichkeiten. Eine sehr gebräuchliche Methode ist die alkalische Chlo-
rierung, bei der Cyanogenchlorid (CNCl) gebildet wird, das zu Cyanat (OCN–) hydrolysiert, 
welches vollständig mineralisiert werden kann (Marrs und Ballantyne 1987; Simovic und 
Snodgrass 1985). Weitere Verfahren zur Cyanid–Zerstörung wären, UV–Bestrahlung, „acidi-
fication, volatilisation, neutralisation“, Ionenaustausch, katalytische Oxidation, Absorption an 
Aktivkohle, Behandlung mit Formaldehyd, Ozon oder Wasserstoffperoxid, Elektrolyse und 
biologischer Abbau mit cyanidabbauenden Mikroorganismen (Akcil und Mudder 2003;    
Adams et al. 1999; Dictor et al. 1997; Ripley et al. 1997; Mosher und Figueroa 1996; Gos 
und Ladwig 1992; Smith und Mudder 1991; Mars und Ballantyne 1987; Way 1981; Towill et 
al. 1978). 
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Die biologischen Verfahren werden meist im Anschluss an die chemischen eingesetzt, um 
auch Cyanokomplexe zu entfernen, die durch die chemischen Verfahren nicht erfasst werden. 
Dabei erfolgt erstens eine Oxidation der Cyanide und Cyanate durch Pseudomonas plaucibilis 
und anschließend die weitere Verstoffwechselung durch Pseudomonas, Actinobacter, Bacillus 
und Alkaligenes unter Beteiligung verschiedener Oxygenasen und letztendlich vollständiger 
mikrobiologischer Abbau durch CN–Oxygenasen, –Nitrilasen und –Hydratasen (Figuera et al. 
1996). Wie einleitend schon angesprochen, ist die ökologische Belastung durch den artisana-
len und informalen Kleinbergbau auf Gold besonders problematisch. In den betroffenen Län-
dern finden sich viele der größten und wichtigsten zusammenhängenden Gebiete mit biologi-
scher Artenvielfalt, die auf der Erde noch existieren (Young 1993). Beispielsweise fördern im    
Amazonasbecken Brasiliens tausende unabhängige Goldschürfer 120 Tonnen Gold im Jahr. 
Dabei setzen sie zumeist den hydraulischen Abbau ein. Bei diesem Verfahren werden gold-
haltige Berghänge mit Hochdruckwasserstrahlen gesprengt. Wasser und Sedimente werden 
durch Schleusen geleitet, wobei die winzigen Goldmengen von der Gangart durch den Dich-
tegradienten getrennt werden. Die Tonnen wertlosen Gesteins, das als Abfall entsteht, verun-
reinigen dann die betroffenen Flüsse. Diese Methode hat so katastrophale Auswirkungen auf 
die terrestrischen und aquatischen Ökosysteme, dass es in Kalifornien schon vor mehr als 100 
Jahren verboten wurde, nachdem dort während des Goldrausches enorme Schäden angerichtet 
wurden (Young 1993; Smith 1987). Darüber hinaus schürfen Goldgräber im Amazonasbecken 
die Sedimente mittels Amalgamierung, wodurch jährlich schätzungsweise 100 Tonnen 
Quecksilber eingebracht werden, das die Fische hochgradig verseucht (Cleary 1990). Die Da-
tenlage der komplizierten Verflechtungen des artisanalen Kleinbergbaus ist sehr lückenhaft. 
Dies ist natürlich zum einen darin begründet, dass sich die informellen, dezentralisierten und 
nichtorganisierten Bergbauaktivitäten leicht der behördlichen und damit der wissen-
schaftlichen Erfassung entziehen und zum anderen mangelt es einfach an den infrastrukturel-
len und wissenschaftlichen Voraussetzungen für eine adäquate Erfassung.  
Tarras–Wahlberg et al. (2001) gelang es, die Goldbergbau Situation im Portovelo–Zaruma 
Distrikt im Süden Ecuadors an der Grenze zu Peru darzustellen und die umweltchemischen 
und ökologischen Auswirkungen zu erfassen (vgl. Tab. 1.2). 
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Tabelle 1.2: Schwermetall– und Cyanidkonzentrationen im  Puyango Flusssystem, Por-
tovelo–Zaruma Distrikt, Ecuador in der Trockenzeit 1999 (verändert nach Tarras–
Wahlberg 2001) 
*Distanz nach Einleitung in km; 1kolorimetrische Bestimmung nach US–EPA Standardme-
thode (USEPA 1997); 2ICP nach Ansäuerung auf pH 2, ohne Filtration (gelöste und suspen-
dierte Fraktion); 3ohne Partikel > 0,5 mm, ICP nach Mikrowellenaufschluss in HNO3:H2O 
1:1; nb: nicht bestimmt 
 
In diesem Distrikt basiert der Goldbergbau vollständig auf artisanalen und halbtechnischen 
informellen Aktivitäten, an denen zahlreiche Goldschürfer beteiligt sind. Das Gold wird dort 
hauptsächlich durch Amalgamierung gewonnen. Zahlreiche kleine Laugungsanlagen be-
handeln dann nochmals die tailings mittels Cyanidlösung. 1999 existierten dort allein 400 
aktive Minen, 66 Gesteins–Mühlen und Amalgamierungsanlagen sowie 80 CN–
Laugungsanlagen. Obwohl lokale Richtlinien für Bergbauaktivitäten bestehen, werden diese 
nicht umgesetzt. Prozessabwässer werden direkt oder indirekt in die Flüsse geleitet. Für 1999 
wurde die Menge cyanidhaltiger Abwässer allein dort auf 127.000 Tonnen geschätzt (SGAB–
Prodeminca 2000). Tarras–Wahlberg et al. (2001) konnte schlussfolgern, dass, obwohl es in 
dem betroffenem Gebiet keine industriellen Bergbauaktivitäten gibt, die ökologische Beein-
trächtigung als sehr ernst und geographisch extensiv einzustufen ist. Mithilfe ökologischer 
Bestandsaufnahmen aquatischer Invertebraten und Fischen sowie umweltchemischer Bilan-
zierung relevanter Schadstoffe konnte eine ökologische Beeinträchtigung noch nach bis zu 
160 km flussabwärts nachgewiesen werden. Ferner konnte belegt werden, dass Schwermetalle 
in erster Linie partikulär gebunden im Wasser oder Sediment vorliegen (vgl. Tab. 1.2). Erhöh-
te Schwermetallkonzentrationen (ca. 10fach) in aquatischen Insektenlarven (Corydalidae), im 
Bereich von 380 (Cu),  390 (Pb), 0,9 (Hg),  und 13 (Cd) mg (kg TS)–1, legten Nahe, dass die 
Schwermetalle im Fluss–Sediment potentiell bioverfügbar sind. 
Fluss 
 
Fraktion Freies 
CN1 
Ge-
samt  
CN1 
Cu 
 
Pb 
 
Cd 
 
Hg 
 
  (µg kg–1) (mg kg–1) (µg kg–1) 
Calera Wasser2 5900 6300 6,8 9,2 0,024 0,25 
(<1)* Sediment3 nb nb 6200 3200 44 850 
Amarillo Wasser2 9 81 0,08 0,19 0,004 0,013 
(<1)* Sediment3 nb nb 1500 2400 34 220 
Puyango Wasser 2 57 110 0,32 0,130 0,001 0,012 
(30)* Sediment3 nb nb 2500 1800 28 570 
Puyango Wasser2 22 nb 0,17 0,84 0,001 0,008 
(60)* Sediment3 nb nb 2100 1400 20 660 
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1.1.2 Toxizität und Umweltverhalten der Cyanide und Kupfer 
Cyanide umfassen alle Verbindungen, die die charakteristische –CN– Gruppe enthalten. In 
den Umweltkompartimenten Grund– und Oberflächenwasser sowie Boden und Sediment sind 
die folgenden Cyanidspezies am häufigsten vorzufinden: 
 
• Freies Cyanid: Hydrogencyanid (Blausäure) HCN und das Anion CN– 
• Einfache, bzw. leicht freisetzbare Cyanide, die bei pH 4 HCN freisetzen: Übergangs-
metallkomplexe Nebengruppen 1 und 2, Alkali– & Erdalkalisalze 
• Fe–Cyanokomplexe: Ferrocyanid (Hexacyanoferrat II, [Fe(CN)6]4–) und Ferricyanid 
(Hexacyanoferrat III, [Fe(CN)6]3–) 
 
Unter dem Begriff Gesamtcyanid werden alle Cyanide erfasst, aus denen bei pH 2 HCN ab-
destilliert werden kann, also inklusive aller Cyanokomplexe. Organische Cyanid Spezies wer-
den als Nitrile zusammengefasst. Hierunter fallen auch die natürlich vorkommenden cyano-
genen Glykoside, die in Pflanzen als Fraßschutz dienen (Vetter 2000). 
Freies CN wird schnell über die Atmung, durch Ingestion und in geringerem Maße über die 
Haut aufgenommen und im Körper verteilt. Es ist eines der am schnellsten wirksamsten Gifte 
überhaupt, da das neutrale HCN sehr schnell durch biologische Membranen diffundiert. Dem-
gemäß zeigt Cyanid innerhalb von Sekunden die ersten Symptome und tötet innerhalb von 
Minuten (Towill et al. 1978). Die Toxizität kommt durch den schnellen Ligandenaustausch 
am prosthetisch gebundenen Eisen an der Atmungskette terminal beteiligter Cytochrom–
Oxidasen zustande. Hierdurch kann der Sauerstoff nicht länger als finaler Elektronenakzeptor 
anbinden und die Zellatmung, also die aerobe ATP Synthese,  kommt rasch zum Erliegen 
(Shifrin et al. 1996). Bemerkenswert ist das im Vergleich zu anderen Giftstoffen enge Ver-
hältnis zwischen letaler und nichttoxischer Wirkung des Cyanids. Die für den Menschen töd-
liche Dosis liegt zwischen 0,5 und 4 mg kg–1 Körpergewicht. Die „no–effect“ Dosis wurde 
von der U.S. Environmental Protection Agency bei 0,06 mg/kg Körpergewicht angesiedelt 
(USEPA 1992). Die verschiedenen aquatischen Organismen zeigen in ihrer Empfindlichkeit 
gegenüber freiem CN eine breite Variation. Besonders hervorzuheben ist die hohe CN Emp-
findlichkeit von Fischen, für die CN bereits im ppb Bereich tödlich ist (vgl. Tab. 1.3). Bereits 
im Bereich von 5–7 µg L–1 wirkt CN auf Reproduktion and Mobilität und letal ab 20–70 
µg L–1 (Eisler 2000, 1991). Allein bei dem Dammbruch der Goldmine Aurul bei Baia Mare, 
Rumänien im Jahr 2000 wurden 200 t Fisch getötet (vgl. Tab. 1.1), was eine direkte Gefähr-
dung des europäischen Otters Lutra lutra und des  Seeadlers Haliaceetus albicilla nach sich 
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zog. Die ermittelten CN Konzentrationen in Fischen, die von einer Cyanid–Welle erfasst 
worden sind, liegen zwischen 10 und 100 µg CN kg–1 Frischgewicht (Wiley 1984). 
Die Toxizität der übrigen Cyanidspezies hängt von ihrem Potential ab, freies Cyanid freizu-
setzen und damit auch in von den chemischen Rahmenbedingungen pH, Temperatur und Re-
doxpotential. Beispielsweise setzen die thermodynamisch stabilen Hexacyanoferrate freies 
Cyanid erst bei einem pH ≤ 2 frei und zeigen bei einer oralen Dosis von 2 g d–1 noch keine 
toxische Wirkung auf den Menschen (Shifrin et al. 1996.; Nielsen et al. 1990). Setzt man Cy-
anoferraten aber UV Bestrahlung aus, wie beispielsweise durch direkte Sonneneinstrahlung in 
klaren Oberflächengewässern,  kommt es zu einer photolytischen Freisetzung von HCN, was 
die Toxizität massiv ansteigen lässt (Kuhn und Young 2005; Johnson et al. 2002; Nova-
kowska et al. 1999; Meeussen et al. 1992; vgl. Abb.1.1). Dieses Beispiel soll unterstreichen, 
wie wichtig bei der Standorteinschätzung die Untersuchung der Cyanid–Formen einerseits 
und die physikochemischen  Parameter anderseits sind. 
Demgegenüber ist Kupfer ein essentielles Spurenelement. Ein erwachsener Mensch benötigt 
täglich ca. 0,03 mg kg–1, Kinder bis zu 0,08 mg kg–1 (Pschyrembel 2004). Bei einem Kupfer-
gehalt im Trinkwasser von ca. 2,2–3,5 mg L–1 wurden 1987 bei Säuglingen und Kleinkindern 
erstmals in Deutschland tödlich verlaufende Leberzirrhosen festgestellt. Das entspricht Erfah-
rungen aus Indien, wo bewiesen wurde, dass Kupfer die Erkrankung Indian Childhood 
Cirrhosis auslöst. Kupfer bindet an proteinassoziierte SH–Gruppen und oxidiert Membranli-
pide, was zur Bildung von freien Radikalen führt, die die DNA und Zellmembranen schädi-
gen. Beim Menschen ist dies der Fall bei der Lebererkrankung Morbus Wilson (Otto 1993).  
Kupfer wirkt stark toxisch auf Pflanzen und Fische. Gelöste Kupfersalze sind ab 0,02 mg L–1 
stark gewässerschädigend, wodurch insbesondere Bakterien, Algen, Krebse und Fische ge-
fährdet sind (Lewandowski et al. 1997). Nach Delas (1967) werden in sandigen Böden, bei 
einem pH < 6, ab 25 µg kg–1 toxische Symptome sichtbar, was insbesondere im Weinanbau 
von Bedeutung ist, wo Kupfer als Fungizid verwendet wird. Trotz der großen Umweltrele-
vanz von Kupfer existiert bisher noch kein Grenzwert für Trinkwasser, sondern nur ein den 
WHO–Empfehlungen angepasster Richtwert. Gemäß dem Konzentrations– / Spezies–
Verhältnis wurde der offizielle Richtwert auf 3 mg L–1 festgelegt (TVO 1990). Gemäß der 
aktuellen Trinkwasserverordnung, wurde dieser auf einen Grenzwert von 2 mg Cu L–1 (bei 
einem pH–Wert < 7,4) im Versorgungsbereich (z. B. Hausinstallationen)  herab gesetzt (TVO 
2003). Für Böden gilt ein Grenzwert von 100 mg kg–1 (Klärschlammverordnung 1989). 
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Tabelle 1.3: Cyanid–Toxizität ausgesuchter aquatischer Organismen 
Art Cyanid 
µg L–1 
Effekt Referenz 
Algen und Pflanzen 
Scenedesmus obliquus 4*105 kein Effekt (48 h) Gurbuz et al. 2004 
Eichhornia crassipes 3*105 kein Effekt (72 h) Low und Lee 1981 
Chlorella sp. 1*105 Wachstumsreduktion (48 h) Gurbuz et al. 2004 
Arthrospira maxima 5*104 Zell–Lysis (25 h) Gurbuz et al. 2004 
Chlorella sp. 7.300 Photosynthesehemmung EPA 1973 
Prototheca zopfi 3000 Inhibierung der Respiration EPA 1980 
Microcystis aeruginosa 7.900 90% tot EPA 1980 
Scenedesmus quadricauda 160 toxisch Towill et al. 1978 
Invertebraten 
Daphnia magna 160 LC50(96 h) Leduc et al. 1982 
Daphnia pulex 83 LC50(96 h) EPA 1980 
Acartia clausi 30 LC50(90 h) EPA 1980 
Mytilus edulis 18 Wachstumsreduktion (14 d) Thompson 1984 
Gammarus pulex 3 
75 
LC50(15 h)  
LC50(3 h) 
Abel und Garner 
1986 
Asellus communis 1,8 LC50(11 d) Smith et al. 1978 
Fische 
Salmo trutta 90 LC50(96 h), 18 °C Leduc et al. 1982 
Salmo salar 24 
73 
LC50(24 h), bei 3,5 mg O2 L–1 
LC50(24 h), bei 10 mg O2 L–1  
Alabaster et al. 
1983 
Lepomis macrochirus 50 Keine Reproduktion Smith et al. 1978 
Oncorhynchus mykiss 28 
68 
LC50(96 h), 6 °C 
LC50(96 h), 18 °C 
Leduc et al. 1982, 
Leduc 1984, Kovac 
und Leduc 1982 
Salvelinus fontinalis 5 50%ige Schwimm–Reduktion 
(29 d) 
Leduc 1984 
 
Die Umweltchemie der verschiedenen Cyanide stellt sich äußerst komplex dar (Abb. 1.1) Die 
chemische Form der verschiedenen Cyanidspezies hängt von ihrer Quelle und den physiko-
chemischen Verhältnissen in der Umgebung ab. In den Umwelt–Kompartimenten Oberflä-
chen– und Grundwasser sowie Boden und Sediment sind die Prozesse Ausfällung / Lösung, 
Komplexbildung, Abbau, Sorption und Ausgasung von zentraler Bedeutung. Abbildung 1.1 
zeigt exemplarisch einen Ausschnitt zentraler Reaktionsmöglichkeiten der wichtigsten Cyani-
de, die vor dem Hintergrund einer ökotoxikologischen und ökochemischen Risikoabschätzung 
von Goldbergbaustandorten bedeutsam sind. 
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Abbildung 1.1: Umweltverhalten verschiedener Cyanide verändert nach Kjeldsen 1999 
 
Das Vorkommen der einfachsten Cyanid–Form, das volatile HCN, welches für die extreme 
Toxizität verantwortlich ist, hängt zunächst von dem pH ab. Blausäure hat einen pKs von 9,3 
und ist demnach eine sehr schwache Säure. Freie Cyanid–Ionen reagieren also als Lewis–
Base. Demnach liegt freies CN bei der Einleitung der alkalischen Bergbau–Abwässer (pH 10–
11) überwiegend als dissoziiertes Anion und nur zu 20–2% als HCN vor. Im aquatischen und 
physiologischen Milieu kehrt sich das Verhältnis allerdings schnell um. Im neutralen pH–
Bereich liegt es vollständig als HCN vor (Abb. 1.2). Hydrogencyanid ist volatil und vollstän-
dig wasserlöslich. Die Henrykonstante beträgt 1,7*10–3 mg HCN L–1 Luft und der Dampf-
druck beträgt 84000 Pa bei 20 °C (Gmelius 1977). Damit ist bei allen umweltrelevanten pH 
Werten die atmosphärische Ausgasung immer ein entscheidender Verlustprozess. Auch aus 
der Bodenlösung reichert sich HCN an, welches durch die Poren in die Atmosphäre diffun-
diert. Im aquatischen Milieu können Algen allerdings bei starker Sonneneinstrahlung durch 
photosynthetische H2CO3 Assimilation den pH Wert des Wassers auf bis zu 11 ansteigen las-
sen. In diesem Bereich liegt dann tatsächlich zu 99% das CN– Anion vor und selbst bei hohen 
Wassertemperaturen von über 30 °C ist die HCN Ausgasung kein relevanter Verlustprozess. 
CN–aq       HCNaq 
[Cu/Fe(CN)x]n–aq 
Gold-
bergbau  
[Fe(CN)6]3–aq [Fe(CN)6]4–aq 
OCN–, CO2, NH3, 
Men+ 
[Cu(OH)2] aq 
Cu2S/CuSs 
HCNg Fe(III)4[Fe(II)(CN)6]3 s 
Redox 
Fällung 
Ausgasung 
Komplexbildung 
Mineralisation 
[Cu(CN)4]2–aq [Cu(CN)4]3–aq 
Photolyse 
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Abbildung 1.2: HCN Dissoziation als Funktion des pH 
 
Die charakteristische chemische Eigenschaft des Cyanids ist die äußerst stark ausgeprägte 
Tendenz zur Komplexbildung. Cyanid bildet π–Komplexe, deren Stabilität auf  mesomeren 
Ladungsausgleich durch back donation der beteiligten π–Elektronen beruht. Die Cyano-
komplexe sind stabiler als die isoelektronischen Carbonylkomplexe oder Chelatkomplexe mit 
beispielsweise EDTA (vgl. Tab. 1.4). Nur das Trifluorphosphan kann durch spezifische d– 
Orbitalerweiterung noch stabilere π–Metallkomplexe bilden. Dementsprechend finden sich in 
den Goldbergbauabwässern ausschließlich Cyanokomplexe und keine freiverfügbaren 
Schwermetalle. Durch hohe pH Werte (>10) würden die Schwermetalle in freier Form zudem 
ausgefällt werden (Kjeldsen 1998). Tabelle 1.4 gibt einen Überblick der Stabilität umweltre-
levanter Cyanokomplexe. Von entscheidender Bedeutung in Sedimenten und Böden sind die 
äußerst stabilen Cyanoferrate. Durch Komplexbildung mit dem Eisen des Bodens wird, wie 
eingangs erwähnt, die Toxizität freien Cyanids enorm gesenkt. Demgegenüber wird das Cya-
nid aber auch auf diese Weise „konserviert“. Während freies CN als nicht persistent gilt, sind 
die Cyanoferrate stabil und zerfallen nur sehr langsam. Die Halbwertszeit dieser Komplexe ist 
abhängig von pH, Redoxpotential und Temperatur (Meeussen et al. 1992; Lagas et al. 1981). 
In den chemischen Verhältnissen der oberen Bodenhorizonten als auch in Gewässersedimen-
ten (aerob / anaerob, pH > 6) liegt die Halbwertzeit zwischen 100 und 1000 Jahren (vgl. Abb. 
1.3). 
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Tabelle 1.4: Stabilitätskonstanten um-
weltrelevanter Cyano– und entspre-
chender äquimolarer EDTA Komplexi-
onen  
(Clysters und Adams 1976) 
Cyanokomplex log K CN log K EDTA 
[Zn(CN)4]2– 17 16 
[Ni(CN)4]2– 41 14 
[Cu(CN)4]2– 25 19 
[Cd(CN)4]2– 18 16 
[Fe(CN)6]4– 24 14 
[Fe(CN)6]3– 31 25 
[Co(CN)6]3– 64 36 
 
 
 
 
[Fe(CN)6] (tot)
3     4      5      6      7     8      9
pH
10
pe 6
2  
E 6
 
Abbildung 1.3: Berechnete Halbwertszeit 
der Cyanoferrat–Dekomposition als Funk-
tion von pH und pE in Jahren bei 15 °C 
(verändert nach Meussen et al. 1992) 
Nach diesen Daten ist nicht mit der Freisetzung freien Cyanids aus Metallkomplexen im 
Grundwasser zu rechnen. Wie aber schon angesprochen, muss unbedingt beachtet werden, 
dass auch die Cyanoferrate unter UV Einstrahlung HCN freisetzen (Kuhn und Young 2005; 
Johnson et al. 2002; Novakowska et al. 1999; Meeussen et al. 1992). Dementsprechend wur-
den die Daten aus Abbildung 3 unter Lichtausschluss gewonnen. Zudem  geht unter reduzie-
renden und sauren Bedingungen (pH 4) Hexacyanoferrat III in das weniger stabile Hexacya-
noferrat II über, welches sich bei niedrigen pH Werten zersetzt (Meeussen et al. 1994). Somit 
können die Cyanoferrate schon allein aus den erwähnten Überlegungen als latent umweltge-
fährdend eingestuft werden. 
Aus Abbildung 1.1 geht hervor, dass eine wichtige Senke der Cyanoferrate (in erster Linie in 
Böden) die Ausfällung als Berlinerblau Fe(III)4[Fe(II)(CN)6]3 ist. Damit hängt die Mobilität 
von Cyaniden entscheidend von der Konzentration an verfügbaren Eisen ab. Die Löslichkeit 
des Pigments ist stark pH und pE abhängig (pE = 16,59 Eh). Berlinerblau löst sich nach der 
folgenden Gleichung unter Oxidation des Fe(II): 
 
Fe4[Fe(CN)6]3 s   4 Fe3+ + 3[Fe(CN)6]3–+ 3e– log Ks = –84.5  (1)
   
In den oberen Bodenhorizonten liegt Eisen vornehmlich oxidisch bzw. hydroxidisch vor. 
Letzteres löst sich nach der folgenden Gleichung: 
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3 Fe(OH)3(s) + 3H+     Fe3+ + 3H2O   log Ks = 3,54   (2) 
 
Demnach erniedrigt sich die Fe(III) Aktivität bei steigendem pH. Dies hat zur Folge, dass 
nach Gleichung (1) unter alkalischen Bedingungen verstärkt Hexacyanoferrat (III) in Lösung 
geht (Rennert und Mansfeldt 2006; Kjeldsen 1999; Gosh et al. 1999). Unter oxischen oder 
schwach reduzierenden Bedingungen (pH + pE = 11–18) wird die Dissoziation des Berliner-
blaus von folgender Reaktion bestimmt (Meeussen et al. 1994): 
 
Fe4[Fe(CN)6]3 s + 12 H2O + 3e–  4Fe(OH)3 s + 3[Fe(CN)6]aq3– + 12H+  (3) 
 
Unter reduzierenden Bedingungen bei einem pE < 7 kann es aber auch zu einer Freisetzung 
des Ferrocyanids mit Eisen in der Oxidationsstufe II kommen (Meeussen et al. 1994): 
 
Fe4[Fe(CN)6]3 s + 12 H2O + 3Ca2+  4Fe(OH)3(s) + 3Ca[Fe(CN)6] aq 2– + 12H+ (4) 
 
Bei geringem pE, ist die Löslichkeit der Eisenhydroxide hoch, da das Eisen (III) reduziert 
wird. Als Konsequenz daraus ist die Lösung Berlinerblaus unter diesen speziellen Bedingun-
gen pH unabhängig, was aus Gleichung (5) hervorgeht (Meeussen et al. 1994): 
 
Fe4[Fe(CN)6]3 s + 3Ca aq 2+ + 4e–  4Fe aq 2+ + 3Ca[Fe(CN)6] aq 2–    (5) 
 
Diese Überlegungen wurden auch experimentell durch Säulenversuche mit kontaminierten 
Kokerei–Böden bestätigt (Hommelgaard und Munch 1997; Meeussen et al. 1990). Dement-
sprechend fanden Meussen et al. (1994) in Grundwasserproben CN–kontaminierter Standorte 
deutlich  höhere Cyanid–Konzentrationen aus Böden mit höherem pH. Unter anoxischen Be-
dingungen (pE –5 bis +5) bei neutralem pH findet sich in Wasserproben wenig gelöstes Cya-
nid, da es im Sediment als Berlinerblau immobilisiert wird (Gosh et al. 2004; 1999). Eine 
Besonderheit ist das Auftreten von Berlinerweiß, das sich unter reduzierenden Bedingungen 
in kontaminierten Böden und Sedimenten bilden kann (Jahn et al. 2006; Christensen et al. 
2000):  
 
Fe4[Fe(CN)6]3 s + 4e–    2(Fe2[Fe(CN)6]) s   +  [Fe(CN)6] 4–aq  (6) 
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Sowohl Fällung des Berlinerblaus als auch Rücklösung verlaufen in Böden meist langsam, 
was Meeussen et al. (1994) in Mobilisierungsversuchen nachweisen konnte. Die Erklärung 
für diesen Befund liegt wahrscheinlich darin, dass die Prozesse stark diffusionsabhängig sind. 
Das bedeutet, dass es zu einem Austausch durch Diffusion zwischen dem Eisenerz und der 
umgebenden wässrigen Lösung kommt (Kjeldsen 1999).  
Aus den bisherigen Erkenntnissen kann festgehalten werden, dass die Lösung von Berliner-
blau in Böden von der Pufferkapazität des Bodens, den hydraulischen Eigenschaften, dem 
tatsächlichem Wassertransport und von der Alkalität sowie dem Redoxpotential der Bodenlö-
sung abhängt (Meeussen et. al. 1995). 
Ein weiterer Aspekt, der die Bioverfügbarkeit sowohl der Cyanokomplexe als auch des freien 
Cyanids beeinflussen kann, ist die Sorption an die organische und anorganische Matrix. Diese 
ist allerdings durch die negative Ladung der Komplexe oder der Ladungsneutralität des HCN 
stark limitiert. Zhang und Hendrix (1991) sowie Alesii und Fuller (1976) konnten dies in Säu-
lenversuchen bestätigen. Allerdings kann die Sorption an Eisen– oder Aluminiumoxide der 
Tonmineralien unter sauren Bedingungen zunehmen (Bushey und Dzombak 2004; Rennert 
und Mansfeldt 2001). Eine Besonderheit in diesem Zusammenhang ist das unterschiedliche 
Sorptionsverhalten der beiden Cyanoferrate in den Oxidationsstufen III und II. Generell zeigt 
die reduzierte Form, das Ferrocyanid, eine höhere Sorption an Bodenbestandteile als  das Fer-
ricyanid (Rennert und Mansfeldt 2002b). Die dominante Form in Böden ist allerdings nach 
Gleichung (2) das Ferricyanid. Nichtsdestotrotz ist die Löslichkeit der Cyanoferrate bei gerin-
gem pH durch die Bildung des Berlinerblaus begrenzt. Allerdings wird das Langzeitverhalten 
der Komplexe aber durch kontinuierliche Desorption bestimmt (Rennert und Mansfeldt 2002). 
In einer erst kürzlich veröffentlichten Studie konnte gezeigt werden, dass G. metallireducens 
und S. alga unter anaeroben Bedingungen Berlinerblau als Elektronenakzeptor nutzen (Jahn et 
al. 2006). Die Bakterien nehmen damit Einfluss auf Löslichkeit und Sorption.  
Freies Cyanid gilt unter aeroben Bedingungen als mikrobiell leicht mineralisierbar. Die Mik-
roorganismen nutzen meist beide Produkte dieser enzymatischen Reaktion, Ammonium und 
Kohlenstoffdioxid, als N– bzw. C–Quelle.  Tabelle 1.5 zeigt, dass einige dieser Reaktionen 
durch extrazelluläre Enzyme katalysiert werden. CN – Monooxygenasen bilden Cyanat 
(OCN–), welches dann durch Cyanasen vollständig mineralisiert wird (Guilloton et al. 2002). 
Ein zweiter oxidativer Abbauweg mineralisiert Cyanid direkt via Dioxygenasen. Kunz et al. 
(2001) schlugen für diese Reaktion Pterin als Cofaktor vor. Insbesondere Pseudomonaden 
scheinen Blausäure auf diese Weise besonders leicht als Substrat nutzen zu können (vgl. Tab. 
1.6) 
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Tabelle 1.5: Auswahl bedeutender enzymkatalysierter CN–Abbaureaktionen  
unter aeroben Bedingungen 
Produkt Enzym Referenz 
NH3, CO2 Monooxygenasen, Cyanasen Guilloton et al. 2002 
NH3, CO2 CN–Hydratase / Dioxygenase 
Ware und Painter 1955  
Figuera et al. 1996 
HCOOH,  NH3, CO2 CN–Hydratase 
Knowles 1976   
Dumestre et al. 1997 
SCN–, SO32– Rhodanase Ecke et al. 1993 
 
Gegenüber freiem Cyanid sind die Cyanokomplexe resistenter gegen mikrobiologischen Ab-
bau (Ebbs 2004). Babu et al. (1996) fanden einen um den Faktor 10 verlangsamten Abbau der 
Cyanoferrate im Vergleich zu freiem Cyanid. Neben den bekannten CN abbauenden Pseudo-
monas und Fusarium Stämmen, zeigte sich auch Klebsiella als geeignet für den Abbau der 
Cyanokomplexe (Kang und Kim 1993;  vgl. Tab. 1.6). Allerdings werden die Studien mit dem 
metallkomplexierten Cyanid durch die erwähnte photolytische Freisetzung von Cyanid er-
schwert, da eine Differenzierung zwischen freigesetztem Cyanid und gebundenem Cyanid 
oftmals unter Umständen nicht vollständig erreicht wurde (Ebbs 2004; Cherryholmes 1985).  
Aktuellere Untersuchungen belegen zudem auch die chemische zeit–, pH– und konzentration-
sunabhängige Oxidation des Ferrocyanids durch Manganerze (Rennert et al. 2005). 
Entgegengesetzt dem aeroben Cyanid Abbau war der anaerobe Cyanidabbau bisher nur selten 
Gegenstand von Untersuchungen. Ein Vorteil bei der Nutzung des anaeroben Cyanid–Abbaus 
in Bioreaktoren, ist die Förderung von Methanogenen und die damit mögliche Biogasnutzung 
(Kjeldsen 1999). Die meisten Studien zeigten zunächst eine Unterdrückung der Methanpro-
duktion, die nach einer Anpassungsphase dann wieder aufgenommen wurde (Fallon et al. 
1990). In Batch– und Chemostat–Experimenten konnten CN–Initialkonzentrationen bis zu 
300 mg L–1 abgebaut werden (Noel et al. 1991). 
1. Einleitung                 
 
 
 18 
Tabelle 1.6: Auswahl Cyanid abbauender Mikroorganismen 
Spezies Substrat isoliert aus Referenz 
Pseudomonas putida HCN, SCN–, OCN–  
Ferri/Ferrocyanid 
k.A. Grigorjeva et al. 2001 
Babu et al. 1996 
Pseudomonas putida [Ni(II)(CN)4] 2– , CN– Boden Silva–Avalos et al. 
1990 
Pseudomonas stutzeri HCN/SCN– k.A. Grigorjeva et al. 2001 
Pseudomonas spec. HCN 
 
Klärschlamm Kang und Kim 1993 
Cryptococcus humico-
lus 
Tetracyanonicke-
lat(II) 
Kokerei Ab-
wasser 
Kwon et al. 2002 
Klebsiella spec. Tetracyanonicke-
lat(II), HCN 
Klärschlamm, 
Boden 
Kang und Kim 1993 
Silva–Avalos et al. 
1990 
Geobacter metallire-
ducens 
Shewanella alga 
Fe(III)4[Fe(II)(CN)6]3 k.A. Jahn et al. 2006 
Bacillus megaterium HCN Boden Castric und Strobel 
1969 
Fusarium oxysporum 
Fusarium solani 
Tetracyanonicke-
lat(II) 
Ferrocyanid 
Gaswerk Bo-
den 
Barclay et al. 1998a  
Barclay et al. 1998b 
Serratia spec. HCN Klärschlamm Kang und Kim 1993 
Echerichia coli HCN, [Cu(CN)n](n–2) – 
[Zn (CN)n](n–2) – 
Goldminen-
abwasser 
Nauter et al. 1998 
Moraxella spec. HCN Klärschlamm Kang und Kim 1993 
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1.1.3 Cyanidstoffwechsel in höheren Pflanzen 
Im Gegensatz zu Tieren besitzen Pflanzen, neben dem Cytochromkomplex der Atmungskette, 
eine alternative Oxidase (AOX), die nicht durch Cyanid blockiert wird (Albury et al. 1998; 
Vanlerberghe und McIntosh 1997). Diese nutzt den  Ubichinol–Pool als Reduktionsmittel und 
umgeht damit die Komplexe III und IV, in denen durch Protonentransfer Energie konserviert 
wird. Die damit entstehende überschüssige Energie wird  als Wärme freigesetzt. Als Funktio-
nen der AOX werden zwei Vorschläge diskutiert: Einerseits  kommt ein Mechanismus zur 
Reduzierung von Energieüberschüssen und somit die verminderte Bildung von reaktiven Sau-
erstoff in Frage (Møller 2001). Andererseits könnte sie auch dazu dienen, bei einer den ATP–
Bedarf übersteigenden Respirationsrate die Energiegewinnung zu verringern (Simons und 
Lambers 1999; Vanlerberghe und McIntosh 1997). Demgegenüber ist die einzige gesicherte 
physiologische Funktion der AOX die Bildung von Wärme bei Vertretern der Araceae, um 
durch die geförderte Verdunstung von verschiedenen Aminen und Indolen Insekten anzulo-
cken (Skubatz et al. 1993; Meeuse 1975).  Neben der AOX als Möglichkeit einer Cyanid–
Vergiftung „auszuweichen“, besitzen Pflanzen auch noch einen effektiven Weg, um Blausäu-
re zu entgiften, das durch den eigenen Stoffwechsel synthetisiert wurde. In höheren Pflanzen 
wird freies Cyanid als Nebenprodukt der Ethylen–Synthese gebildet (Peiser et al. 1984; Abb. 
1.4). Ferner wird es in einigen Arten gezielt als Fraßschutzkomponente in Form von cyanoge-
nen Glykosiden  gebildet (Vetter 2000).  
Das Ethylen entsteht durch die Oxidation von 1–Aminocyclopropan–1–carbonsäure (ACC), 
welches aus Methionin über S–Adenosyl–methionin gebildet wird. Als Nebenprodukt entsteht 
Cyanoameisensäure, die zu Kohlenstoffdioxid und Cyanid hydrolysiert (Peiser et al. 1984; 
Yang und Hoffmann 1984; Abb. 1.4). Diese Blausäure muss durch den pflanzlichen Metabo-
lismus effektiv abgebaut werden, um letale Konzentrationen zu vermeiden. 
Das Phytohormon Ethylen findet sich in allen höheren Pflanzen. Es ist in die Steuerung einer 
Vielzahl von Entwicklungsprozessen, wie Keimung, Wachstum, Appikaldominanz, Blüten-
bildung, Laubfall, der Seneszenz von Blüten und während der Fruchtreife eingebunden. Au-
ßerdem wird die Ethylenbiosynthese durch Kälte, Trockenheit, Verletzung, Wasserstau im 
Wurzelraum und hormonell durch Indol–3–essigsäure induziert (Manning 1988; Yang und 
Hoffmann 1984).  
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Abbildung 1.4: Ethylensynthese in höheren Pflanzen (verändert nach Volmer 2005; Mannig 
1988; Yang und Hoffmann 1984) 
 
Yip und Yang (1998) quantifizierten Ethylen in Apfelstücken. Sie ermittelten eine Ethylen-
produktion von 2–8 nmol g–1 h–1. Dennoch betrug die maximale Cyanid–Konzentration nur 
0,2 nmol g–1. Das Cyanid musste also biochemisch abgebaut werden. Nach Applikation von 
ACC (vgl. Abb. 1.4)  blieb die Cyanidkonzentration konstant, obwohl die Ethylenkonzentrati-
on anstieg. Bei Hemmung der β–Cyanoalanin–Synthase und synchroner Erhaltung der Ethy-
lensynthese stieg die Konzentration an freiem Cyanid im Gewebe stark an. Mit diesem Expe-
riment wurde deutlich, dass Pflanzen mit der β–Cyanoalanin–Synthase (CAS) über einen ef-
fektiven Cyanid–Abwehrmechanismus verfügen, um die Energiegewinnung aufrechtzuerhal-
ten. Die Funktion der β–Cyanoalanin–Synthase wurde allerdings schon in den 60er Jahren 
näher beschrieben. Es katalysiert die Substitution der Thiolgruppe am Cystein mit HCN zu  
β–Cyanoalanin und Schwefelwasserstoff (Abb. 1.5; Blumenthal et al. 1968; Floss et al. 
1965). Manning (1988) konnte einen semiquantitativen Zusammenhang zwischen Ethylen-
produktion und Cystein–Synthase–(CS)–Aktivität in Petunia nachweisen. CAS gehört zur 
Enzymfamilie der O–Acetylserin(thiol)lyasen (Hatzfeld et al. 2000), deren Vertreter meist 
auch Cystein–Synthase–(CS)–Aktivität besitzen. Sie setzen demnach auch O–Acetylserin und 
Schwefelwasserstoff zu Cystein und Acetat um. Da sowohl die Michaelis–Menten Konstan-
ten, als auch das Verhältnis von CS/CAS–Aktivitäten dieser Enzyme deutliche Unterschiede 
aufweisen, können sie in Cystein–Synthasen und β–Cyanoalanin–Synthasen unterteilt werden 
(Maruyama  et al. 2001; Hatzfeld  et al. 2000; Warrilow und Hawkesford 2000).  
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Abbildung 1.5: Bildung von β–Cyanoalanin in Pflanzen (verändert nach Volmer 2005; Man-
nig 1988) 
 
Die CAS spezifischen Enzyme befinden sich in den Mitochondrien (Yamaguchi et al. 2000; 
Saito et al. 1994). Nach Hatzfeld et al. (2000) erfolgt eine effiziente CN–Detoxifikation aus-
schließlich durch die mitochondriale CAS, da diese eine hohe Affinität zum Cyanid aufweist 
(KM =  0,06 mM h–1), wohingegen der CN–Abbau im Apoplasten oder an der Plasmamembran 
in allen Kompartimenten der Zelle durch Enzyme der gleichen Familie erfolgen kann.  
Die anschließende Verstoffwechselung des  β–Cyanoalanins wurde insbesondere an verschie-
denen Arten der Gattungen Lupinus und  Vicia erforscht. Aus einigen dieser Pflanzen konnte 
sowohl  β–Cyanoalanin, als auch das abgeleitete Dipeptid  γ–Glutamyl–β–cyanoalanin nach-
gewiesen werden (Ressler et al. 1969a; 1969b). In den meisten untersuchten Pflanzenspezies 
wurde  β–Cyanoalanin außerdem anschließend  zur Aminosäure Asparagin umgesetzt (Fow-
den und Bell 1965). Durch 14C–Markierung konnte dies bereits 1963 von Blumenthal–
Goldschmidt  et al. gezeigt werden. Auch Ting und Zschoche (1970) konnten nach Applikati-
on von 14C–markiertem Cyanid in Baumwolle–Wurzeln das entsprechend 14C–markierte 
Asparagin nachweisen. Das Intermediat  β–Cyanoalanin war zu dieser Zeit noch nicht be-
kannt. 
Das Enzym, welches β–Cyanoalanin umsetzt, wurde 1972 von Castric et al. als „β–
Cyanoalanin Hydrolase“ beschrieben. Es konnte aus etiolierten Keimlingen von Lupinus an-
gustifolius angereichert und charakterisiert werden. Das Molekulargewicht wurde durch Grö-
ßenausschlusschromatographie bei 400–500 kDa angesiedelt. Das pH–Optimum lag bei 8,5 
(mit einem KM –Wert von 2,0 mM h–1). Galoyan et al. (1982) konnten aus Keimlingen von 
Lupinus albus ebenfalls ein Enzym aufreinigen, das die Umsetzung von β–Cyanoalanin zu 
Asparagin katalysierte.    
Piotrowski et al. (2001) fanden heraus, dass die  Nitrilase NIT4 spezifisch  β–Cyanoalanin 
umsetzt.  In einer weiterführenden Studie wurde die Lokalisation der NIT4 als cytoplasma-
tisch beschrieben (Volmer 2005). Das Enzym fungiert sowohl als Nitrilase– als auch als 
Nitril–Hydratase, d.h. sie setzt  β–Cyanoalanin zu Aspartat oder zu Asparagin um (Abb. 1.6). 
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Bei dieser Nitrilase aus Arabidopsis thaliana entstehen die Produkte in einem Verhältnis von 
1,5:1, das allerdings bei NIT4–Homologen aus anderen Spezies variieren kann (Piotrowski et 
al. 2001). Neben der direkten Umsetzung des β–Cyanoalanins zu Aspartat besteht auch die 
Möglichkeit der Hydrolyse von Asparagin  zu Aspartat. Diese Reaktion wird durch Asparagi-
nasen katalysiert (Karlson 1988; Wriston 1985; Wriston und Yellin 1973). Die simultane Bil-
dung von Amid, bzw. Säure aus einem Nitril wurde inzwischen auch für eine weitere Nitrilase 
aus Arabidopsis nachgewiesen (Osswald et al. 2002).  
  
Abbildung 1.6: NIT4–katalysierte β–Cyanoalanin–Metabolisierung (verändert nach Volmer 
2005) 
 
1.1.4 Eichhornia crassipes und ihr ökotechnisches Potential  
Die Wasserhyazinthe Eichhornia crassipes ist eine monokotyledone, freischwimmende Was-
serpflanze aus der Familie der Pontederiaceae. Im seichten Uferbereich wurzeln die Pflanzen 
allerdings auch im Sediment.  Ursprünglich war sie im Amazonasbecken Südamerikas behei-
matet (Barrett und Forno 1982; Penfound und Earle 1948). Sie ist von dort durch den Men-
schen beginnend im 19. Jahrhundert in viele Länder mit tropischem und subtropischem Klima 
aller Kontinente eingeführt worden (Gopal 1987). Die Hauptursache für die erfolgreiche 
anthropogene Verbreitung der Wasserhyazinthe über den gesamten Erdball ist schlicht ihr 
attraktives Äußeres. Ihre azurblaue Blüte prädestiniert sie als Zierpflanze in Teichanlagen 
(Center et al. 1999). Wird die Wasserpflanze von Zierteichen in natürliche fließende oder 
stehende Gewässer eingeführt, offenbart sie allerdings rasch ihr volles invasives Potential. 
E. crassipes   ist ein äußerst konkurrenzstarker Neophyt, der aquatische Systeme rasch besie-
delt (Gopal 1981). Dabei vermehren sich die Wasserpflanzen vegetativ über Ausläufer. Die 
Mutterpflanzen bilden Stolone, an denen sich neue Tochterpflanzen bilden (Abb. 1.7). Die 
Verbindung der beiden Pflanzen ist dauerhaft, wenn die Pflanzen nicht mechanisch voneinan-
der getrennt werden. Hierbei ist zu beachten, dass sowohl „Mutter–“, als auch „Tochterpflan-
zen“ gleichzeitig zahlreiche Ausläufer bilden. Auf diese Weise produziert Eichhornia ein 
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dichtes Netzwerk auf der Wasseroberfläche. Erst, wenn das Gewässer vollständig besiedelt 
ist, begünstigt intraspezifische Konkurrenz das Wachstum der einzelnen Pflanzen und somit 
eine geringere Besiedlungsdichte. Schließlich  bedeckt E. crassipes   die Wasseroberfläche 
lückenlos in mehreren Schichten bis zu 50 cm hoch (Center et al. 1999).  
 
Abbildung 1.7: Vegetative Vermehrung Eichhornias über Stolone (verändert nach Gopal und 
Sharma, 1981) 
 
Die Produktivität Eichhornias ist unter günstigen klimatischen Bedingungen gewaltig. Sie 
liegt im Bereich von 40–88 t Trockengewicht pro Jahr und Hektar (Giraldo et al. 2002; Red-
dy und Bagnall, 1981; Wolverton und McDonald 1979; Ryther et al. 1978; Yount und Cross-
man 1970). Die hohe Produktivität von E. crassipes  verursacht zahlreiche Probleme, wenn 
keine natürlichen Fressfeinde vorhanden sind. E. crassipes verstopft Schifffahrtsrouten, ver-
drängt Fische und fördert die Schlickbildung durch Sauerstoffentzug und pH–Senkung durch 
CO2 Abgabe über die Wurzeln (Petrucio und Esteves 2000; Julien et al. 1996; Schmitz et al. 
1993). Die Pflanzen wurden häufig durch das Herbizid 2,4–D oder mechanisch bekämpft 
(Schardt und Schmitz 1991). Darüber hinaus hat sich auch die biologische Bekämpfung mit 
den natürlichen Fressfeinden Neochetina Eichhorniae und N. bruchi bewährt. Diese südame-
rikanischen Curculionidae fressen am Vegetationspol der Pflanzen, was ein schnelles Abster-
ben zur Folge hat (Center et al. 1999, Center 1994). 
1
2 
3
4 
5 
 
 
1. Schwimmblatt 
 
2. Blattspreite 
 
3. Stolon 
 
4. Wurzeln 
 
5. Blütenstand 
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Tabelle 1.7: Schadstoffreduktion  mit E. crassipes  im batch Versuchsaufbau 
 
Initial–
Konz. 
(mg L–1) 
Bedingun-
gen* 
pH 
Inkubations–
Zeit 
Red.1 
[%] 
Referenz 
Cu 7 4* 5–7 192 h 84 Soltan und Rashed 
 65 1* 4 2 h 78 Low et al. 1994 
 4 2* 5–7 8 d 80 Rai et al. 1993 
 10 2* 6 2 d 80 Lee und Hardy 1987 
 10 2* – – 96 Nor und Cheng 1986 
Cd 5 4* 5–7 192 h 41 Soltan und Rashed 
 0,8 3* – 21 d 75 Maine et al. 2001 
Pb 5 4* 5–7 192 h 43 Soltan und Rashed 
Ni 5 4* 5–7 192 h 27  
 102 1* 4 2 h 17 Low et al. 1994 
Co 5 4* 5–7 192 h 49 
Cr 5 4* 5–7 192 h 21 
Soltan und Rashed 
2003 
 6 1* 4 – 65 Low et al. 1994 
As 0,4 3* – 24 h 100 
Misbahuddin und 
Fariduddin 2002 
Ethion 1 2* – 240 h 95 Xia und Ma 2006 
Cyanid 3 3* – 48 h 73 Granato 1993 
Benzol 200 2* – 2 d 100 Nor 1994 
PO4 3 2* – 24 h 99 
NO3 4 2* – 24 h 88 
NH4 5 2* – 24 h 99 
Petrucio und Esteves 
2000 
 Ptotal 15 5* – 21 d 100 
Ntotal 56 5* – 21 d 100 
Jayaweera und 
Kasturiarachchi 2004 
1Angegeben ist die Schadstoffreduktion (Red.) in % der Ausgangskonzentration. *1 = 0,1 g 
Wurzelextrakt in 20 mL, 2 = 1–3 Pflanzen in 0,25–4 L, 3 = 0,1–0,6 kg Pflanzen in 7–10 L, 
4 = 0,2 kg Pflanzen in 30 L, 5 = 30 Pflanzen/300 L 
 
Infolge der bemerkenswerten Biomasseproduktion zeigt E. crassipes  auch eine hohe Phos-
phat und Stickstoff Aufnahmerate. Jayaweera und Kasturiarachchi (2004) fanden in Semipi-
lot–Studien mit 300 L Tanks eine 100%ige P und N (28 mg L–1 Ntot und 7,7 mg L–1 Ptot) Re-
duktion innerhalb von 15 Wochen. Entsprechende Ergebnisse erhielten auch Petrucio und 
Esteves (2000), Imaoka und Teranishi (1988) sowie Reddy und Tucker (1983) in verschie-
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densten Versuchsaufbauten und Applikation unterschiedlicher P– und N–Quellen. Die Stu-
dien zeigten einvernehmlich eine direkte Korrelation zwischen Biomasseproduktion und 
Nährstoffkonzentration sowie Temperatur und Wachstumsdichte. Mit diesen Eigenschaften 
besitzen die Pflanzen die „Grundaustattung“ für den Einsatz als Nährstoffsenke in Abwasser-
teichen.  
Zaranyika und Ndapwadza (1995) fanden in Freilandstudien für Wasserhyazinthenwurzeln 
vergleichsweise erhöhte Biokonzentrationsfaktoren für Cu(II), Ni(II) und Zn (II) (2,5*10–3; 
1,6*10–3; 6,1*10–3) als in anderen biologischen Systemen. Soltan und Rashed (2003) führten 
umfangreiche Studien mit Schwermetallmischungen von Cd(II), Co(II), Cr(II), Cu(II), Mn(II), 
Ni(II), Zn(II) und Pb(II) in den Konzentrationen 1, 3, 5, 7, 10, 50 und 100 mg L–1 durch (vgl. 
Tab. 1.7). Als Toxizitätsparameter notierten sie rein morphologische Symptome, wie Aus-
trocknung der Blätter und Chlorosenbildung. Während bei einer Konzentration von 3 mg L–1 
noch keine Symptome sichtbar waren, zeigten sich bei 5 mg L–1 nach 96 h die ersten Toxizi-
tätserscheinungen und die Pflanzen waren nach 192 h abgestorben. Aus den gering konzent-
rierten Lösungen (1 und 3 mg L–1) wurden die Metalle ähnlich effektiv absorbiert, ohne dass 
ein Trend zu erkennen gewesen wäre. Im höheren Konzentrationsbereich dagegen zeigte sich 
E. crassipes  besonders wirkungsvoll in der Aufnahme der essentiellen Schwermetalle Cu, Zn 
und Mn. Besonders das Cu wurde generell sehr gut aufgenommen, was auch durch weitere 
Studien bestätigt wurde (vgl. Tab. 1.7). So et al. (2003) führten die erhöhte Toleranz und 
Aufnahmekapazität von Cu und Zn auf die mikrobiologische Aktivität an den Wurzeln Eich-
hornias zurück. Durch gezielte Behandlung mit dem Antibiotika Oxytetracyclin (OTC) und 
Inokulation bestimmter Cu–resistenter Bakterienstämme, isoliert aus der Rhizosphäre Eich-
hornias, konnte die Cu–Aufnahmekapazität verdoppelt werden. In einer kürzlich veröffent-
lichten Studie von Molisani et al. (2006) wurde der Quecksilber–Gehalt in Wasserhyazinthen 
in belasteten Fluss–Systemen Südbrasiliens untersucht. Die Ergebnisse zeigten deutlich er-
höhte– Hg Konzentrationen in den Wurzeln. Sie ermittelten maximale Hg–Gehalte von ca. 
300 ng g–1 TS. Dagegen konnten Martinelli et al. (1988) um 1000 ng Hg g–1 TS in Wasserhy-
azinthen in einer Region nachweisen, die massiv durch artisanalen Goldbergbau beeinträchtigt 
ist. 
Alle bisherigen Studien zeigten, dass sich E. crassipes  als effektiver Biofilter für Metallionen 
eignet. Somit haben sich die Wasserpflanzen in der alternativen Abwasserbehandlung etab-
liert (Trivedy 1998).  
Weitgehend ungeklärt sind die Aufnahmemechanismen der verschiedenen Metalle in Abhän-
gigkeit ihrer Spezifikation in wässriger Lösung. Eine Annahme geht davon aus, dass die Wur-
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zeln Eichhornias als Kationentauscher fungieren, die durch Deprotonierung von Carbo-
nylgruppen und Hydroxylgruppen die Metalle über Chelatkomplexe binden, die via Diffusion 
die Zellmembranen überwinden. Als direkten Hinweis hierauf wird die pH Senkung durch 
Eichhornia angesehen (Haider et al. 1983). Tatsächlich übersieht diese Theorie allerdings, 
dass die pH–Senkung durch E. crassipes  nicht nur auf Deprotonierung von Carboxylfunktio-
nen in den Wurzeln, sondern auch auf eine Ansäuerung durch CO2, das über die Wurzelat-
mung der Pflanzen freigesetzt wird, zurückzuführen ist. Die hohe Atmungsaktivität Eichhor-
nias wird auch an der extremen Sauerstoffzehrung im umgebenden Medium sichtbar (Sipaú-
ba–Tavares et al. 2002; Trivedy und Pattanshetty 2002; Kaiser et al. 1987). Ding et al. (1994) 
untersuchten die Cd–Aufnahme bei unterschiedlichen Konzentrationen in Nährlösung und die 
Thiolkonzentration in den Pflanzen. Sie fanden eine vornehmliche Cd–Akkumulation in den 
Wurzeln und  eine direkt proportionale Korrelation zwischen Cd–Aufnahme und Thiolgrup-
pengehalt in Eichhornia. Kelley et al. (2000) konnten durch IR und NMR Spektroskopie 
nachweisen, dass Eu(III) in den Wurzeln der Wasserhyazinthen an Carbonsäuren gebunden 
vorliegt. Da die Arbeiten allerdings mit getrockneten und extrahierten Wurzelextrakten 
durchgeführt worden sind, lassen sie keinerlei Rückschlüsse auf das tatsächliche Vorliegen 
der Metallionen in vitalen Wurzelzellen zu. Ghabbour et al. (2004) extrahierten Huminsäuren 
aus Wasserhyazinthen und identifizierten diese durch Vergleich der entsprechenden NMR 
und IR Spektren mit bodenstämmigen Huminsäuren. Sie schlussfolgerten, dass die Huminsäu-
ren in den Pflanzen zur Schwermetall–Bindungkapazität beitragen. Vor dem Hintergrund, 
dass die Struktur von Huminsäuren aber weitgehend ungeklärt und vermutlich äußerst kom-
plex ist und in der vorliegenden Arbeit die Identifizierung der Huminsäuren auf Absorption in 
den Spektren durch bestimmte Funktionalitäten zurückgeführt wird, scheint die Schlussfolge-
rung, dass tatsächlich Huminsäuren und nicht andere Chelatbildner wie Carbonsäuren, Koh-
lenhydrate, Phytochelatine oder Aminosäuren in Eichhornia Metalle binden sehr zweifelhaft.  
Während die Schwermetallabsorption durch E. crassipes  in zahlreichen Studien belegt wur-
de, existieren nur wenige Arbeiten, die sich mit der Degradation organischer Schadstoffe 
durch Wasserhyazinthen beschäftigen. Nor (1994) quantifizierte den Benzol–Abbau in Anwe-
senheit von Cu und Zn. Er fand, dass bei Anwesenheit der einzelnen Metalle die Benzolde-
gradation gehemmt wird, wohingegen Cu und Zn in Kombination zu einer erhöhten Benzol-
degradation führten. Roy und Hanninen (1994) arbeiteten mit PCP und vollständigen Wasser-
hyazinthen. Sie konnten eine signifikante Degradation bei einer Konzentration von 0,5 mg L–1 
ermitteln.  El Zawahry und Kamel (2004) untersuchten die Absorption von Azo– und Anthra-
chinon–Farbstoffen durch Extrakte von E. crassipes. Sie fanden eine Absorptionskinetik 1. 
1. Einleitung                 
 27
Ordnung und eine positive Korrelation zwischen N–Gehalt der Farbstoffe und Geschwindig-
keit der Farbstoffabsorption. Xia und Ma (2006) zeigten in einer kürzlich veröffentlichten 
Studie die Eignung von E. crassipes  zur Degradation des Pestizids Ethion. Sterile und unste-
rile Ansätze mit Eichhornia reduzierten die Ethionkonzentration innerhalb von 240 h um bis 
zu ca. 95%, während in den entsprechenden Kontrollen das Pestizid nach Versuchsende zu 
etwa 60–70% wieder gefunden wurde. Durch vergleichende Experimente mit sterilen und 
nicht sterilen Pflanzen bilanzierten sie 69% der Reduktion als Aufnahme durch die Pflanzen, 
wohingegen sie 12% auf mikrobiologische Aktivität zurückführten. Die Ethion–Abnahme im 
Gewebe der Hyazinthen führten sie auf Abbauprozesse zurück. 
Granato führte bereits 1993 Untersuchungen mit Wasserhyazinthen zur Senkung freien Cya-
nids durch. Er verglich die Cyanid Konzentrationen in Ansätzen mit E. crassipes  mit Kon-
trollansätzen ohne Pflanzen. Er arbeitete mit 3, 50, 100 und 300 mg L–1 Cyanid in Lösung und 
bestimmte die Konzentration nach 8, 24 und 48 h. Bei keiner Konzentration konnte er nach 
48 h eine signifikante Auswirkung der Pflanzen auf die Cyanid Degradation nachweisen. Die 
Studie zeigte allerdings wesentliche methodische Schwächen. Entscheidende physikochemi-
sche Größen wie pH, Zusammensetzung der Nährlösung, Temperatur und Luftfeuchtigkeit 
wurden nicht angegeben. Darüber hinaus enthält der Artikel keinerlei Angaben über den ge-
nauen Versuchsaufbau, inklusive Beschreibung der Pflanzen und möglicher Verluste an HCN 
über Ausgasung aus der Lösung oder mikrobieller Aktivität in den Kontrollen. Bei dem ge-
wählten Konzentrationsbereich dürften sich spätestens nach 48 h massive Toxizitätssymptome 
eingestellt haben, die allerdings nicht erwähnt wurden. Low und Lee (1981) untersuchten die 
Phytotoxizität von CN auf Eichhornia und berichteten, dass sich bei einer Konzentration von 
300 mg L–1 freiem CN keine Symptome einstellten (vgl. Tab. 1.3). Diese Arbeit enthielt aller-
dings auch eklatante methodische Mängel, wie das fehlende Beschreiben der physikochemi-
schen Rahmenparameter und des Versuchsaufbaus. Die hohen CN–Toleranzen in dieser Stu-
die waren wahrscheinlich einfach auf viel zu kurze Inkubationszeiten zurückzuführen, womit 
die Resultate wertlos sind. 
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1.2 Aufgabenstellung 
Ein Schwachpunkt aller bisherigen Studien mit E. crassipes  ist die mangelhafte Quantifizie-
rung der Phytotoxizität. Da die erhöhte Schadstofftoleranz als Grundvoraussetzung für die 
Behandlung von hochtoxischen Spezialabwässern angesehen werden muss, sollte diese für die 
entsprechenden Schadstoffe empirisch ermittelt werden. Keine Studie nennt allerdings eine 
effektive Methode, um die Toxizität mit E. crassipes  zu quantifizieren. Insbesondere vor dem 
Hintergrund der meist sigmoiden Dosis–Wirkungsbeziehungen ist das Wissen um die Maxi-
maltoleranzen und Effektivkonzentrationen für den Betrieb der Kläranlagen eine unbedingte 
Voraussetzung. Dies gilt insbesondere auch, da das Risiko einer erneuten Schadstofffreiset-
zung aus den Wurzeln als indirekte Reaktion auf eine Überdosierung der toxischen Substan-
zen besteht (Soltan und Rashed 2003).  
Während die Cu–Aufnahme und –Akkumulation in den verschiedenen Organen Eichhornias 
relativ gut erfasst ist, wurde der Einfluss freien Cyanids auf die Cu–Aufnahme noch nicht 
untersucht. Darüber hinaus wurden auch die maßgeblichen Einflussgrößen, die Aufnahme und 
Translokation beeinflussen noch nicht identifiziert.  
Weiterhin wurde noch nicht geklärt, ob E. crassipes freies Cyanid aufnimmt und verstoff-
wechselt oder im Gewebe akkumuliert. Im Falle der Metabolisierung stellt sich die Frage, ob 
E. crassipes   freies Cyanid auch über die biochemische Transformation zu Asparagin und / 
oder Asparaginsäure entgiftet oder, ob andere relevante Metaboliten auftreten. Ferner muss 
geklärt werden, ob die Wasserpflanzen den Cyanid–Abbau auch auf andere Art positiv beein-
flussen können. Des Weiteren existieren bisher keine Daten, die die Abbaukinetik in Anwe-
senheit E. crassipes  unter reproduzierbaren Versuchsbedingungen beschreiben.  
Der wesentlichste Punkt ist allerdings, dass zur Aufbereitung von kupfer– bzw. cyanidhalti-
gen Abwasser noch keine Erfahrungen mit E. crassipes im Pilotmaßstab existieren. Es wurde 
noch kein Versuch unternommen, die Erkenntnisse aus Laborstudien in ein geschlossenes und 
kontrollierbares hydraulisches System mit ökotechnisch relevanten Dimensionen, zu übertra-
gen. Es ist noch ungeklärt, ob die Wasserpflanzen im Betrieb den wesentlichen Faktor zur 
Absorption bzw. Degradation der beiden Schadstoffe darstellen, wie belastbar die Anlagen 
sind und welche hydraulischen Voraussetzungen erfüllt werden müssen.  
Die Bedingungen für den Einsatz der Wasserhyazinthen zur Klärung der Abwässer aus dem 
Goldbergbau lassen sich in den Kernpunkten Toxizität, Schadstoffabsorption (–abbau) und 
Machbarkeit, d.h. Umsetzung der Laborergebnisse im realen Maßstab, zusammenfassen. 
Hieraus lässt sich der Forschungsbedarf mit den folgenden Fragen formulieren, die in der vor-
liegenden Arbeit beantwortet werden sollen: 
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Toxizität: Schadstofftoleranz in ökotechnisch relevanten Konzentrationen 
Weder die Kupfer–, noch die Cyanid–Phytotoxizität wurde bisher für E. crassipes  ermittelt. 
Bisher wurden in der Literatur nur akute Toxizitätssymptome beschrieben. Insbesondere bei 
geringen Konzentrationen ist noch keine Methode entwickelt worden, um die Phytotoxizität 
zu quantifizieren und die Effektiv–Konzentrationen ökotoxikologisch abzuleiten.  
 
Wie hoch ist die maximale Cyanid– und Kupfer–Toleranz und mit welchen Methoden lassen 
sich diese quantifizieren? 
Wie hoch sind die Effektiv Konzentrationen EC50,  EC20 und EC10 für Cyanid und Kupfer? 
 
Absorption & Degradation: Signifikante Senkung der Schadstoffkonzentrationen  
Die Aufnahme, Akkumulation und Abbau freien Cyanids durch E. crassipes  wurde bisher 
noch nicht nachgewiesen. Besonders vor dem Hintergrund der weiteren Nutzung der Wasser-
pflanzen muss der Verbleib des toxischen Cyanids in den Pflanzen geklärt werden. 
 
Werden die Schadstoffkonzentrationen in Anwesenheit von E. crassipes  signifikant gesenkt? 
Nimmt E. crassipes  Cyanid und Kupfer auf, kommt es zu Akkumulation oder Abbau im Ge-
webe und welche Metaboliten entstehen? 
Welche Faktoren beeinflussen die Schadstoffaufnahme durch E. crassipes? 
Zeigt E. crassipes eine höhere Cyanid–Degradation als Pflanzen mit vergleichbarem ökotech-
nischem Potential? 
 
Machbarkeit: Übertragung der Labor–Ergebnisse auf den Pilotmaßstab  
Der Einsatz der Wasserhyazinthen im Pilotmaßstab wurde bisher nur in der Nährstoffredukti-
on und für einzelne Schwermetalle etabliert. Es wurde noch nicht untersucht, ob die Behand-
lung mit diesen Pflanzen den rein umweltchemischen Cyanid–Verlustprozessen Ausgasung 
und photochemischer Abbau sowie der mikrobiellen Cyanid–Degradation überlegen ist. Ähn-
liches gilt für Cu und insbesondere für die Kombination der beiden Schadstoffe.  
 
Sind die Ergebnisse aus den Laborstudien auf den halbtechnischen Maßstab übertragbar? 
Welche hydraulischen Voraussetzungen müssen unter dem Gesichtspunkt einer optimalen 
Cyanid und Kupfer Aufbereitung erfüllt sein? 
Wie belastbar ist die Anlage bzw. kann die Anlage mehrfach in kurzen Zeitintervallen be-
schickt werden? 
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2. Material & Methoden 
Allgemeine Laborausstattung 
Filtrationsanlage: HPLC–Eluenten Ganzglas–Vakuumfiltration 16309; Sartorius 
Gefriertrocknung, Alpha A–1; Christ 
Hamilton Spritzen, 25 µL, 100µL, 250 µL, 500 µL 
Horizontalschüttler; Eigenbau 
Kontaminationszähler LB 1210B; Berthold, München  
Labor–pH–Meter mit Elektrode SE 103; Firma Knick 
Laborwaage 0,01 g, Kern Kb; Kern & Sohn GmbH 
Laborwaage 0,1 g, Kern Kb; Kern & Sohn GmbH  
Laborwaage P 1200N; Mettler 
Laborwaage SBA 31; Scaltec 
Leitfähigkeitsmessgerät; WTW 
Membranpumpe, MZ 2C; Vacubrand  
Mikrowelle; MLS GmbH für Mikrowellen–Laborsysteme, Leutkirch im Allgäu 
Pipetten; variabel von 20–200 µL, 100–1000 µL und 1000–5000µL; Eppendorf 
Rotationsverdampfer; Rotavapor R–14; Vacubrand, Wertheim 
Sauerstoffmessgerät; WTW 
Stabmixer; Braun 
Tischzentrifuge 2K 15; Sigma 
Ultraschallbad Braunsonic 220; Baader 
Wasserbad B–480; Büchi 
Water–system Milli–Q, Millipore, Schwalbach 
Zentrifuge, RC–5B Refrigerated super speed centrifuge, Rotor SLA–3000; Sorvall 
 
2.1 Analytik 
Alle analytischen Untersuchungen wurden mit Millipore Wasser durchgeführt, sofern nicht 
ausdrücklich anders beschrieben. Die verwendeten Chemikalien wurden analysenrein einge-
setzt. 
 
2.1.1 Kupfer 
AAS–Lampe, Cu; Helmut Saur Laborbedarf 
AAS, 1100B; Perkin Elmer  
Cu–Standard 1000 mg L–1 in 0,1 N HNO3; Merck KGaA 
Filter, 589/3, 110mm, blue ribbon, quant. anal.; Schleicher & Schuell 
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HNO3: 65%, Dichte 1.40; Merck KGaA 
HCl: 37%, Dichte 1.19, Merck KGaA  
 
Die Kupfer–Messungen wurden an einem Flammen–AAS der Firma Perkin Elmer durchge-
führt. Vor den Messungen wurden jeweils Kalibrierreihen im linearen Konzentrationsbereich 
mit 0,2, 0,6, 0,8, 1,0, 1,2, 1,6 und 2 mg Cu L–1 Verdünnungen der 1 g L–1 Standardlösung in 
Königswasser (0,01%ig) aufgenommen.  
Messungen außerhalb der Linearität im Konzentrationsbereich über 2 mg L–1 wurden entspre-
chend verdünnt. Verunreinigte Proben wurden vor der Bestimmung filtriert. 
 
2.1.2 Cyanid 
CN–Stammlösung 1000 mg L–1 mit 1,883 g NaCN Einwaage  in einem Liter 0,1 NaOH 
Cyanid Küvettentest; Merck KGaA 
Cyanidküvettentest Spektroquant ®; Merck KGaA  
HPLC series 1100; Hewlet Packard 
HPLC Säule IONPAC AS14A; Dionex 
Membranfilter NL16, Celluloseacetat, 0,22 µm; Schleicher & Schuell 
NaClO4; Merck KGaA  
Natriumcyanid; Flukka 
NiCl2 1000 mg L–1 AAS Standard; Merck KGaA 
UV/VIS–Spektrophotometer Lambda 5; Perkin–Elmer 
 
Freies Cyanid wurde analog ISO 6703 bzw. DIN EN ISO 14403 bestimmt und photometrisch 
bei 585 nm nachgewiesen. Dieser Nachweis beruht auf der Königsreaktion (Aldridge 1944). 
Bei dieser Reaktion reagieren freie Cyanide (CN–, HCN) in neutraler bis schwach saurer Lö-
sung mit dem Chlorierungsmittel Chloramin–T. Das entstandene Chlorcyan reagiert mit Pyri-
din zu Glutacondialdehyd, welches bei Raumtemperatur mit 1,3–Dimethylbarbitursäure zu 
einem rotvioletten Polymethinfarbstoff kondensiert. Der messbare Konzentrationsbereich 
liegt für diese Methode bei ca. 0,01–0,5 mg CN L–1. Kalibriergeraden wurden mit 0,025, 0,05, 
0,1, 0,2, 0,3, 0,4 und 0,5 mg L–1 Cyanid–Standardlösungen aufgenommen.  
Ferner wurde freies Cyanid auch als Nickelkomplex bestimmt. Der Vorteil dieser Methode 
liegt darin, dass das UV–transparente Cyanid unmittelbar nach der Gabe von Ni-
ckel(II)chlorid zu einem Komplexanion mit UV–charakteristischen Absorptionsmaxima bei 
267, 284, und 315 nm transformiert wird. Diese Methode eignet sich allerdings nicht für 
Umweltproben bzw. getrübte oder eingefärbte Proben, da die UV–Absorption der Matrix die 
Cyanidsignale überlagern könnte. Demzufolge kann diese Methode nur nach Vorreinigung 
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und Aufkonzentrierung durch Destillation und Absorption in Natronlauge oder kombiniert mit 
einer chromatographischen Trennmethode verwendet werden. In der vorliegenden Arbeit 
wurde das Tetracyanonickelat an der HPLC von der Matrix abgetrennt und detektiert. Für die 
Derivatisierung mit Nickel wurde den alkalischen Proben Nickellösung im molaren Verhält-
nis von mindestens 4:1 (Ni:CN) zugesetzt. Das Tetracyanonickelat konnte anschließend aus 
der Matrix mittels Anionenaustausch–HPLC auf einer Dionex–Säule mit tert. Buthylether–
Beschichtung abgetrennt werden. Die Trennung erfolgte modifiziert nach Karmarkar (2002). 
Bei dieser Methode werden die anionischen Analyten mittels  250 M Natriumperchlorat–
Lösung als Eluent mit hoher Ionenstärke im Gradientenverfahren von der Säule gespült. Die 
Methode eignet sich insbesondere für die Trennung von Cyanokomplexen. In der Originalme-
thode wurde mit Anionentauschersäulen hoher Hydrophobizität (QS–A2SC, QS–A1SC) ge-
arbeitet, die in der vorliegenden Arbeit nicht zur Verfügung standen. Daher musste die Me-
thode für eine IONPAC AS14A–Säule adaptiert werden. Diese Säule wird üblicherweise in 
der Ionenchromatographie für die Auftrennung von anorganischen Anionen wie Chlorid oder 
Phosphat verwendet. Die Trennung erfolgte bei pH 11, einer Säulentemperatur von 35 °C und 
einer Flussrate von 1,0 mL min–1 nach folgendem Gradienten: 0 bis 100% 250 mM NaClO4 
pH 11 (B) in H2O pH 11 (A) in 4 min, 100 bis 0% B in A in 2 min, gefolgt von 6 min 100% 
A. Alle Proben wurden vor der Messung membranfiltriert. 
Die adaptierte Methode eignete sich sehr gut für die parallele UV– und 14C–Detektion von 
Cyanid als Tetracyanonickelat. Auch aus Pflanzenextrakten konnte das Cyanid so mit einer 
Nachweisgrenze von mindestens 0,1 mg L–1 nachgewiesen werden. Ferner wurde auch ver-
sucht mit dieser Methode qualitativ Cyanocuprate aus Feldproben nachzuweisen. Dies gelang 
durch interne und externe Standards. Allerdings lag die Nachweisgrenze in der komplexen 
Probenmatrix bei 0,9–1 mg L–1 Kupfer. 
 
2.1.3 Radioanalytik 
Beckman LS–5000 TD liquid scintillation counter; Beckman Coulter, Fullerton CA, USA 
Biological Oxidizer, RJ, Harvey Instruments Corporation, USA; Packard 
CarboMax Plus; Lumac–LSC, Groningen, Niederlanden 
Cocktail Lumasafe Plus; Lumac LSC, Groningen, Niederlanden 
PE LSC–Vials; 5 & 20 mL; Canberra–Packard 
Na14CN, 1,88 GBq mmol–1; Hartmann Analytik 
NaOH Pellets GR pro analysis; Merck KGaA  
Sauerstoff 5.0; Air Liquide 
Stickstoff 5.0; Westphalen 
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Die in flüssigen Proben vorliegende Radioaktivität wurde mittels Flüssig–Szintillationszäh-
lung bestimmt. Aliquots der radioaktiven Proben wurden mit Szintillationscocktail im Volu-
menverhältnis von 1:5 bis 1:10 vermessen. War die Färbung der Probe durch z.B. vorliegen-
des Chlorophyll zu stark, wurde das Proben / Cocktail Verhältnis zugunsten des Cocktails 
entsprechend verändert. Dadurch konnte bei allen Proben auf eine externe Quenchkorrektur 
verzichtet werden. Um zu vermeiden, dass radioaktives H14CN aus dem saurem Szintillati-
onscocktail ausgaste, wurde dieser im Volumenverhältnis 1:100 mit 10%iger NaOH versetzt. 
Feste Rückstände wurden vollständig verbrannt und das entstandene 14CO2 quantitativ be-
stimmt. Zu diesem Zweck wurden die Proben 3 min in einem Sauerstoffstrom von 
350 mL min–1 bei 900 °C verbrannt. Die Verbrennungsgase wurden bei 650 °C über eine Ka-
talysatorkaskade aus Platin–, Kupferoxid sowie Kupfer und Mangan in ein LSC–Vial geleitet, 
in dem der entsprechende Szintillationscocktail vorgelegt wurde. Eine Kontrolle fand durch 
die Verbrennung von definierten Radioaktivitätsstandards statt. 
 
2.2 Kultivierung der Wasserhyazinthen 
Alle in den Experimenten eingesetzten Pflanzen 
sind Klone von ursprünglich fünf Exemplaren. 
Diese wurden im Gewächshaus unter konstanten 
Bedingungen (16 h Tag, Lichtintensität: 85 µmol 
m–2 s–1, 25 ºC Tag / 20 ºC Nacht, 60% Luftfeuch-
tigkeit) vegetativ vermehrt. Zudem wurden die 
Wasserhyazinthen in den Sommermonaten auch 
außerhalb des Gewächshauses vermehrt. Bei der 
Kultivierung und in den Experimenten wurde die 
Hoaglandlösung nach Tabelle 2.1 verwendet. Für 
die Versuche wurden möglichst gleichgroße (alte) 
Pflanzen mit einem Frischgewicht von 15–18 g, 
einer Blattanzahl von 7–8 und einer Wurzellänge 
von 120–150 mm ausgesucht. Vor den Versuchen 
wurden nekrotische und chlorotische Blätter ent-
fernt. 
Tabelle 2.1: Zusammensetzung 
der Hoagland Lösung 
Nährsalz Molarität 
(µmol L–1) 
MgSO4·7H2O* 500 
KNO3* 1250 
Ca(NO3)2·4H2O** 1110 
KH2PO4* 250 
H3BO3* 11,5 
MnCl2·4H2O* 2,3 
ZnSO4·7H2O* 0,19 
Na2MoO4·2H2O* 0,09 
CuSO4·5H2O* 0,09 
FeCl3·6H20* 17,9 
EDTA* 51 
*Merck KGaA; **Acros Organics 
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2.3 Untersuchungen in hydroponischen Testsystemen 
Hydroponik Gefäße, PP 850 mL; Leni Corona 11/9 
Zweiteilige Deckel, PE; Eigenbau 
 
Alle hydroponischen Versuche mit intakten Wasserhyazinthen wurden in einem vollständig 
steuerbaren Phytotron vorgenommen. Im Phytotron herrschten eine konstante Temperatur von 
27 °C und eine Luftfeuchte von 85% bei einer konstanten Luftzirkulation. Die Dunkelphase 
betrug 8 h. Während dieser Perioden fiel die Temperatur auf 16 °C ab. Die Lichtstärke inner-
halb der Kammer belief sich in der Höhe des Versuchsaufbaus (ca. 1,5 m) auf 20.000 lux 
(320 µmol m–2 s–1). Die Messungen wurden mit einem Miniluxmeter der Firma Optronic, 
Berlin vorgenommen.  
Um Flüssigkeits– bzw. Gasverlust aus der Nährlösung zu vermeiden, wurden für die hydro-
ponischen Gefäße zweiteilige Deckel mit variierender Bohrung für Pflanzenkörper unter-
schiedlicher Größe angefertigt (Abb. 2.1). Diese Deckel gewährleisteten eine effektive Tren-
nung der Blätter von den Wurzeln. Am Wurzelansatz wurden die Schwimmpflanzen mit Para-
film umwickelt. An dieser Stelle wurde dann der PE Deckel zusammengesetzt. Um die De-
ckel mit den Pflanzen passgenau einzusetzen, mussten die Hydroponik Gefäße zunächst am 
Rand erwärmt werden. Die Probennahmen erfolgten während der Versuche mit Hamilton–
Spritzen durch 1 mm Bohrungen. Die jeweiligen Testlösungen wurden mittels Magnetrührer 
(120 Upm) oder Horzontal–Schüttler (70 Upm) permanent homogenisiert. 
 
 
Abbildung 2.1: Hydroponik–Versuchsaufbau 
Sample port  
(∅ 1 mm) 
Variable Boh-
rung für Pflan-
zenkörper  
(∅ 10–30 mm) 
 
Rührfisch Teilbarer PE Deckel 
(∅ 110 mm) 
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2.3.1 Toxikologische Tests 
Die Ökotoxizitäts–Tests wurden als Akuttests für eine kurze Exposition und hohe Testkon-
zentrationen konzipiert. Die Schadstoffbehandlungen und Kontrollversuche wurden in Repli-
katen (n = 5) durchgeführt. In den Tests wurden Kupfer und Cyanid im umweltrelevanten 
Konzentrationsbereich bis maximal 50 mg L–1 appliziert. Außerdem wurde untersucht, ob 
sich beide Schadstoffe gemeinsam synergistisch bzw. antagonistisch auswirken. Um den Ein-
fluss des pH’s auf die Toxizität zu überprüfen, wurden die Ansätze mit Schadstoff sowie die 
Kontrollansätze ohne Schadstoff bei verschiedenen Initial–pH Werten durchgeführt. Als To-
xizitätsparameter wurde die Transpiration der Pflanzen über den Masseverlust der hydroponi-
schen Testsysteme bestimmt. Diese Methode wurde von Trapp et al. (2000) für Stecklinge 
von Weiden entwickelt und entsprechend auf die Wasserpflanzen angepasst. Wasserhyazin-
then haben als tropische Schwimmpflanzen einen hohen Wasserbedarf und eine dementspre-
chend hohe Transpiration. Zumal die Pflanzen Stomata sowohl an der Blattoberseite als auch  
an der Blattunterseite aufweisen. Damit eignet sich die Transpiration besonders gut als toxi-
kologischer Parameter, da sich chemischer Stress schnell auf den Wasserhaushalt dieser 
Pflanzen auswirkt. Dies verdeutlicht sich zum einen durch einen schnellen Transpirationsab-
fall (innerhalb von 24 h) und Welken und Austrocknung der Blätter (innerhalb von 24–48 h), 
bevor andere Symptome wie Chlorosen, Nekrosen oder vermindertes Wachstum sichtbar wer-
den (> 48 h). 
Grundvoraussetzung für die Bestimmung der Transpiration aus dem Masseverlust des Sys-
tems ist die Vermeidung von Evaporation aus der Nährlösung. Diese konnte durch die in Ka-
pitel 2.3 beschriebene Trennung der Blätter von den Wurzeln in Nährlösung vermieden wer-
den. Zu Versuchsbeginn wurden die Pflanzen für 24 h nur Hoaglandlösung ausgesetzt, um die 
Basistranspiration in g h–1 für jede Pflanze zu erhalten (Transpiration t0 = 100%). Anschlie-
ßend wurde die Hoaglandlösung durch 600 mL Testlösung mit definiertem pH ersetzt,  die 
Systeme gewogen und der Masseverlust täglich aufgezeichnet. Um Konzentrationsänderun-
gen und Austrocknen der Wurzeln zu verhindern, wurde der Gewichtsverlust durch Wasser 
ersetzt. Die ermittelten absoluten Transpirationen in g h–1 eignen sich nicht als Toxizitätspa-
rameter, da jede Pflanze in Abhängigkeit individueller Voraussetzungen (Blattoberfläche, 
Gewicht, Wurzeloberfläche, Fitness, Alter etc.) eine individuelle Transpiration aufweist. Die-
se Werte sind somit nicht vergleichbar. Um dieses Problem experimentell zu lösen, müssten 
sehr ähnliche Pflanzen mit gleichen individuellen Voraussetzungen gezüchtet werden, die 
dann wahrscheinlich ähnlich intensiv transpirieren würden. Diese experimentelle Anforde-
rung ist allerdings unpraktikabel und extrem schwierig realisierbar. Nachteil dieser Methode 
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wäre zudem, dass nur ein sehr eingeschränktes Spektrum der natürlichen Variationsbreite der 
Pflanzen untersucht werden könnte. Aus diesen Gründen wurde das Problem rechnerisch ge-
löst. Aus der absoluten Transpiration T, dem Quotienten aus Masseverlust und Inkubations-
zeit, wurde nach folgender Formel die relative Transpiration RT errechnet: 
 
T = abs. Transpiration (g h–1) 
C = Konzentration der Testsubstanz (mg L–1) 
                      i = Replikat 1,2,…n 
 
Der RT Wert eignet sich sehr gut für toxikologische Untersuchungen, da er die natürliche 
Variation des betrachteten Parameters Transpiration relativiert. Die erhaltenen Werte wurden 
allerdings wenn möglich nicht zusätzlich mit den Kontrollansätzen normiert, um eine Verfäl-
schung der Daten zu vermeiden und die tatsächlichen Kontrolltranspirationen realistisch dar-
zustellen. Dementsprechend können die RT’s der Kontrollbehandlungen von 100% abwei-
chen. Nur beim Vergleich von Versuchsreihen, deren Kontrollen deutlich voneinander abwi-
chen und dies nicht experimentell berücksichtigt werden konnte, wurden die relativen Trans-
pirationen zusätzlich mit den Kontrollen normiert. Diese Ergebnisse sind als normierte relati-
ve Transpiration NRT dargestellt. 
Die Pflanzen wurden über 96 h inkubiert (24 h in Hoagland + 72 h unter Schadstoffexpositi-
on). Die Effektivkonzentrationen wurden nach Versuchsende aus den RT’s nach 72 h Schad-
stoffexposition durch lineare Regression nach Probit– und Logit–Transformation ermittelt. 
Die Fitness bzw. Schädigung der Pflanzen wurde zudem photographisch nach Versuchsende 
dokumentiert. 
 
2.3.2 Kupfer & Cyanid Absorption  
Der Kupfer– bzw. Cyanidgehalt wurde in 6–24 h Intervallen ermittelt. Bei Cu–Applikation 
wurden nach Versuchsabbruch die Wurzeln gründlich mit Wasser gespült und die Pflanzen 
72 h bei Raumtemperatur getrocknet. Anschließend wurden Wurzeln und Blätter getrennt und 
bis zur Gewichtskonstanz bei 55 °C getrocknet. Für den Aufschluss des Pflanzenmaterials 
wurden die Proben mit dem Stabmixer gründlich homogenisiert und ca. 0,5 g TS für den Mik-
rowellen–Aufschluss  in 12 mL H2O2 / HNO3 / H2O im Volumenverhältnis 4:3:5 überführt 
und anschließend 17 min bei 200 °C durch Mikrowellenaufschluss vollständig gelöst.  
Bei der Untersuchung der Cyanid–Degradation durch Eichhornia ohne 14C–Applikation wur-
den 5 und 10 mg L–1 Cyanid appliziert. In diesem Versuchsaufbau wurde zudem der Einfluss 
des Licht / Dunkelrhythmus  untersucht, in dem die Pflanzen zu verschiedenen Zeiten im Phy-
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totron inkubiert wurden. Außerdem wurde der Einfluss des Cyanids als alleinige Stickstoff-
quelle ermittelt. In diesen Experimenten wurde allerdings nicht der Cyanidgehalt in Wurzeln 
und Blättern oder die Ausgasung von HCN aus den Blättern Eichhornias bilanziert. Diese 
Fragen wurden in den entsprechenden radioanalytischen Untersuchungen geklärt. 
 
2.4 Radioanalytische Untersuchungen 
2.4.1 14CN–Bilanzierung in batch Systemen 
100 mL Weithals–Schraubdeckelgläser; VWR 
BaCl2; Merck KGaA 
HQI–Quecksilberdampflampe, 85 µmol m–2 s–1; Philips 
K2CO3; Merck KGaA 
RAMONA 2000; Festkörperszintillator; silanisiertes Glas; Raytest 
 
Ziel dieser Experimente war eine erste Einschätzung der Cyanidaufnahme– und Abbaukapazi-
tät durch Pflanzen mit radioanalytischen Methoden. Hierfür wurde ein möglichst elementarer 
Versuchsaufbau angestrebt, der mit sehr einfachen Mitteln schnell die die Cyanid–
Degradation durch Pflanzen quantitativ darstellt. Eine geeignete Methodik wurde erstmals 
von Larsen et al. (2004) und Yu et al. (2004) vorgestellt. In diesen Arbeiten wurden Blattstü-
cke unterschiedlicher Pflanzenarten mit Cyanidlösung inkubiert und die Abnahme der Cya-
nidkonzentration in den Lösungen photometrisch bestimmt. Durch diese Arbeiten eröffnete 
sich ein wertvolles Werkzeug, um die Cyanid–Degradationsleistung einzelner Pflanzenarten 
sehr schnell vergleichen zu können.  
In der vorliegenden Arbeit konnte der ursprüngliche Versuchsaufbau durch die Radioanalytik 
minimalisiert werden. Zudem wurden mit der Radioanalytik Ungenauigkeiten durch den rei-
nen photometrischen Cyanid–Nachweis vermieden. Darüber hinaus konnte in diesem Ver-
suchsaufbau leicht 14CO2 als Produkt der vollständigen Mineralisierung des 14C–Cyanids 
nachgewiesen werden. Damit gestattet dieser modifizierte Versuchsaufbau erste Schlussfolge-
rungen der Cyanidaufnahme und Akkumulation durch Blatt– und Wurzelstücke Eichhornias 
einerseits und andererseits die Identifizierung von 14CO2.  
Zu diesem Zweck wurden die Experimente in geschlossenen 100 mL Gläsern mit Natronlau-
ge–Gasfallen in jeweils drei Parallelen durchgeführt. In den Fallen konnte zudem gasförmiges 
H14CN bilanziert werden. In entsprechender Weise wurden Kontrollversuche ohne Blattstücke 
durchgeführt, um Ausgasung, Hydrolyse, mikrobiologischen Abbau, Photolyse und fehlerhaf-
tes handling zu quantifizieren.  
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Die Blätter der Wasserpflanzen wurden zunächst mit Wasser und anschließend mit Isopropa-
nol gewaschen. Die Wurzeln wurden, um die Mikroflora zu erhalten, nur mit Wasser gewa-
schen. Die Blätter wurden in etwa 10–15 mm2 große, Wurzeln in etwa 5 mm lange Stücke 
geschnitten und jeweils 0,5 g mit 15 mL autoklavierter Hoaglandlösung eingesetzt. Die An-
sätze mit Wurzeln wurden ausschließlich in braunen Gläsern durchgeführt, während in Kon-
troll– und Blattansätzen der Einfluss der Bestrahlung durch transparente und gefärbte Gläser 
untersucht wurde. Zur Nährlösung wurden 0,33–0,5 MBq K14CN sowie 10 mg CN L–1 appli-
ziert und auf pH 8,5 mit 10%iger NaOH eingestellt. Die Gasfallen wurden mit 3 mL 0,1 N 
NaOH beschickt. Die Ansätze wurden bei 25 °C für 48 h inkubiert. Während der Inkubation 
wurden Aliquots der Lösungen entnommen und per LSC vermessen. Das Gewebe wurde nach 
Versuchsende in flüssigen Stickstoff gründlich homogenisiert, in 50 mL 2,5 N NaOH für 1 h 
im Ultraschallbad aufgeschlossen und schließlich für 24 h auf dem Horizontalschüttler extra-
hiert. Bei dieser Extraktionsmethode wurden alle komplexierten und leicht verfügbaren Cya-
nide freigesetzt (Bushey et al. 2004). Nach Filtration des Extraktes wurden Aliquots per LSC 
vermessen, der Rückstand gefriergetrocknet und am Oxidizer verbrannt. Die Gesamtradioak-
tivität in den Natronlaugefallen wurde durch LSC bestimmt. Um die Radioaktivität in den 
Natronlaugefallen genauer zu differenzieren, wurde eine Bariumchlorid–Fällung in jeweils 
zwei Parallelen vorgenommen. Hierfür wurde nach Zugabe von 10%iger K2CO3–Lösung das 
Karbonat aus der Lösung mit gesättiger Bariumchloridlösung vollständig ausgefällt. Der 
Rückstand wurde bei 13.000 Upm abzentrifugiert und dreimal mit 0,1 N NaOH gründlich 
resuspendiert und gewaschen. Das ausgefällte Karbonat wurde dann in Szintillationscocktail 
resuspendiert und die Radioaktivität per Flüssigzintillationszählung bestimmt. Diese Fraktion 
entsprach ausschließlich dem aus der Nährlösung ausgegastem 14CO2. Die ausgegaste Blau-
säure H14CN blieb im Überstand zurück und konnte von dort quantifiziert werden. Als weitere 
Trennmethode für 14C–markiertes Cyanid bzw. Karbonat wurden die Proben zusätzlich noch 
mit NiCl2 –Lösung im molaren Verhältnis 1:4 (Cyanid:Nickel) versetzt und an der HPLC 
vermessen. Wie oben beschrieben konnte das Tetracyanonickelat durch seine signifikante 
UV–Absorption eindeutig detektiert werden. Zusätzlich wurden die entsprechenden Radio-
signale von 14CO32–, O14CN– und [Ni(CN)4]2–  über einen Radiodetektor mit einem Festkör-
perszintillator auf silanisierter Glasbasis detektiert. 
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2.4.2 Michaelis–Menten Parameter 
Kanülen 5 cm, ∅ 0,5 mm; VWR 
Schraubgläser 20 mL; neoLab ®        
SUBA SEAL Septen; Sigma 
 
Um die gewonnenen Erkenntnisse aus den Versuchen mit batch Systemen zu präzisieren, soll-
ten in diesem experimentellen Stadium die Cyanidaufnahme durch Bestimmung der Michae-
lis–Menten Parameter genauer quantifiziert werden. Letztendlich dienten die maximale Ab-
baugeschwindigkeit vmax sowie die Halbsättigungskonstante des Enzym–Substrat–Komplexes 
KM dem direktem Vergleich mit entsprechenden Literaturdaten anderer Pflanzen. Die Litera-
turwerte wurden mit unterschiedlicher aber dennoch vergleichbarer experimenteller Methodik 
gewonnen. Entsprechende Arbeiten wurden von Larsen et al. (2005, 2004) oder Yu et al. 
(2005b, 2005c) mit photometrischer Detektion des Cyanids durchgeführt. 
Für die nähere enzymkinetische Charakterisierung der 14C–Cyanid Degradation im batch Ver-
fahren musste die Ausgasung von H14CN während der Inkubation vermieden werden. Somit 
konnte eine Verfälschung der abgeleiteten Michaelis–Menten Parameter durch Verlust von 
Radioaktivität in die Gasphase ausgeschlossen werden. Zu diesem Zweck wurde der im Kapi-
tel 2.4.1 beschriebene Versuchsaufbau modifiziert. Es wurden 0,5 g Blattmaterial wie oben 
beschrieben behandelt und mit 20 mL autoklavierter Applikationslösung in Gläsern mit 
20 mL Gesamtvolumen eingesetzt und mit SUBA SEAL Septen verschlossen, so dass nur ein 
minimales Restvolumen über der Lösung zurück blieb. Je nach Pflanzenspezies wurden bis zu 
maximal 16 mg L–1 Cyanid sowie 0,03–0,05 MBq 14C–Cyanid eingesetzt. Wenn das restliche 
Gasvolumen bei jeder Probennahme ersetzt werden würde, errechnet sich der Verlust an HCN 
über die Gasphase nach folgender Gleichung: 
 
%(Verlust) = KH*VLuft*(VLösung)–1*100 
 
Hierbei ist %(Verlust) der Anteil des HCN–Verlustes in die Gasphase in % des Cyanid–
Gesamtgehaltes in der Lösung, KH die Henry Konstante (VWasser VLuft–1), VLuft Volumen der 
Luft und VLösung das Volumen der cyanidhaltigen Lösung. Die Henry Konstante beträgt für 
HCN 1,7*10–3 VLösung VLuft–1 (Kroschwitz et al.1993). Bei einem Restvolumen von 1 mL über 
der Lösung betrüge demnach der Verlust an die Gasphase in diesem Versuchsaufbau weniger 
als 0,01%, wenn die Inkubationsgefäße bei der Probennahme geöffnet werden würden. Tat-
sächlich wurden die Probennahmen aber durch die gasdichten Septen mit entsprechenden Ka-
nülen vorgenommen, sodass der Verlust an Radioaktivität durch Ausgasung vernachlässigbar 
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sein dürfte. Die Ableitung der Michaelis–Menten Parameter erfolgte per linearer und nichtli-
nearer Regression nach der Michaelis–Menten Beziehung (1): 
 
   (1)        (2) 
 
Hierin ist v die Verlustgeschwindigkeit des Substrates der Konzentration C, vmax entsprechend 
die Maximalgeschwindigkeit und KM die Halbsättigungskonstante. Die Abbaugeschwindig-
keiten vC für die Substratkonzentrattion C wurden nach Gleichung (2) berechnet, worin c, die 
Konzentration zum Zeitpunkt 0 bzw. t in mg L–1, Vw das Volumen der Nährlösung (0,02 L), 
mp die eingesetzte Pflanzenmasse (5*10–4 kg) und t die Zeit in h bedeuten. 
 
2.4.3 Bilanzierung in flow through Systemen 
1 L Braunglasschliff–Flaschen; Schott 
2,5 L PS Inkubationsröhre; Eigenbau 
400 mL Weckgläser 
8–strahliger PE Ringverteiler; Eigenbau 
BAS Reader 1000 Version 2.8; Raytest 
Bioimager BAS–1000, Fujifilm Photo Film Co. Ltd.; Raytest 
Expositionskassetten, BAS Kassette 2040; Raytest 
Gaseinleiter mit Fritte ∅ 20 mm; Schott 
Kleindurchflussmessgerät; Bailey, Fischer & Porter 
PCBAS 2.09f; Raytest 
PE 3–Wege–Ventil; Burkle LaboPlast ® 
Pharmamed ® Schlauch, ∅ 4,8 mm; Kleinfeld 
Photosensitive Platten; 20x40 cm; Typ BAS–MS; Fuji, Raytest 
PP–Rückschlag–Ventil ∅ 8–10 mm; Kartel 
PVC Schläuche mit und ohne Gewebe, ∅ 8–10 mm; Labomedic 
 
In diesem experimentellen Stadium sollte der Verbleib des Cyanids in intakten Wasserhyazin-
then nach Aufnahme über die Wurzeln aufgeklärt werden. Ein wichtiger Bestandteil dieser 
Untersuchungen war die Frage, ob die Radioaktivität aus den Blättern der Wasserpflanzen 
wieder freigesetzt wird. Insbesondere vor dem Hintergrund einer späteren Nutzung der Pflan-
zen nach dem Klärprozess musste ermittelt werden, ob und wie viel verfügbares Cyanid in 
welchen Kompartimenten der Pflanze angereichert wird.  
Zu  diesem Zweck sollte zunächst geklärt werden, ob nach Inkubation mit H14CN in E. cras-
sipes  generell Radioaktivität nachzuweisen und wie diese verteilt ist. Hierfür wurden Was-
serhyazinthen für 6 Tage mit 100 mL Cyanidlösung (20 mg L–1) und 8,3 kBq 14C–Cyanid in 
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gasdichten Weckgläsern inkubiert. Anschließend wurden die einzelnen Blätter und Wurzeln 
mit Wasser gespült, trocken getupft und zwischen Klarsichtfolie mit 14C–Standards auf Fil-
men mit einer organischen Beschichtung für 48 h exponiert. Der Film wurde nach der Ent-
wicklung von einem He–Ne–Laser abgetastet, wobei der gebildete Salzkomplex an den Stel-
len, die der Radioaktivität ausgesetzt waren, Licht der Wellenlänge von 390 nm emittierte. 
Über die entsprechenden Standards wurde die Lichtemission in Radioaktivität umgerechnet. 
  
Abbildung 2.2: Schematischer Flow–Through–Versuchsaufbau. Der Luftstrom ist durch die 
Pfeile gekennzeichnet. 1: Magnetrührer, 2: Lufteinstrom, 3: transparente PS–Röhre, 4: sam-
ple–port, 5: Hydroponik System nach Kapitel 2.3, 6: Dreiwegeventil, 7: Ventil, 8: Waschfla-
schen mit 500 mL 1 N NaOH, 9: Sicherheitsflasche 
 
Im nächsten Versuchsstadium wurden die hydroponischen Testsysteme nach Kapitel 3.2 in 
Flow–through – Systemen mit Cyanid und 14C–Cyanid inkubiert (Abb. 2.2/2.3). Bei der Ver-
suchsdurchführung wurden zunächst die Systeme wie in Abbildung 2.2 dargestellt vollständig 
aufgebaut und der Gasdurchfluss etabliert. Erst nachdem die Inkubationsröhren verschlossen 
waren, wurde das 14C–markierte Cyanid durch den sample port appliziert, um einen Radioak-
tivitätsverlust durch Ausgasung aus den Blättern oder der Nährlösung möglichst zu vermei-
den. 
Bei der radioanalytischen Untersuchung der Cyanid–Aufnahme, wurde zudem ein Ansatz mit 
Wasserhyazinthen durchgeführt, die zuvor mehrfach mit Cyanid inkubiert wurden. Diese Vor-
inkubation wurde im Gewächshaus durchgeführt. Zur Nährlösung der Pflanzen wurde ca. alle 
48–72 h über 21 Tage so viel Natriumcyanid zugesetzt, dass sich eine Cyanidkonzentration 
um 5 mg L–1 einstellte.  Weiterhin wurde in den Flow–through Systemen auch der Einfluss 
des Kupfers auf die Aufnahme und Umsetzung von 14C–Cyanid untersucht. An dieser Stelle 
sei angemerkt, dass der Verbleib des Kupfers und des 14C–Cyanids nicht in einem Ver-
suchsaufbau ermittelt werden konnte, da es bei der Kupferanalytik (FAAS, Mikrowellenauf-
schluss) zur unkontrollierten Freisetzung von Radioaktivität hätte kommen können. In diesen 
Untersuchungen wurde auch geprüft wie sich eine pH Senkung auf die Degradation von 14C–
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Cyanid auswirkt. Ferner wurden Ansätze mit Wurzeln Eichhornias durchgeführt. Bei diesen 
Versuchen wurden die Pflanzen vor Applikation an der Deckelkante abgeschnitten, sodass nur 
die Wurzel in der Nährlösung verblieb. 
 
 
Abbildung 2.3: Flow–through–Versuchsaufbau 
 
Als Kontrollen wurden Ansätze mit 14C–Cyanid und Natriumcyanid in hydroponischen Gefä-
ßen ohne E. crassipes  durchgeführt. Die Bohrung für die Wasserpflanzen wurde in diesen 
Ansätzen geschlossen, sodass die Radioaktivität in den Fallen der Kontrollen nur durch Un-
dichtigkeiten des hydroponischen Systems freigesetzt werden konnte. 
Die Inkubation erfolgte in transparenten, gasdichten Inkubationsröhren unter den gleichen 
Rahmenbedingungen im Phytotron wie in Abschnitt 2.3 beschrieben. Es wurden jeweils bis 
zu sechs Systeme parallel betrieben. Um Kondensation an den Wänden und Reinkorporation 
flüchtiger radioaktiver Metaboliten aus den Blättern zu vermeiden, musste mindestens ein 
Gaswechsel der Systeme pro Minute gewährleistet sein. Dieser entsprach einer Saugleistung 
von 6*2,5 L min–1. Dieser Sog wurde mit einer Vakuum–Membranpumpe über einen acht-
strahligen Verteiler hergestellt. Es wurden allerdings nur jeweils sechs Systeme parallel be-
trieben. Die übrige Saugleitung blieb aus Sicherheitsgründen unverschlossen, sodass eine Va-
kuumbildung im Gesamtsystem ausgeschlossen werden konnte. Um einen identischen Luft-
strom in den Systemen zu gewährleisten, konnte der Gasdurchlass an der jeweiligen In-
kubationsröhre über ein 3–Wege–Ventil manipuliert werden (Abb. 2.2/2.3). Die Messung der 
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Flussrate erfolgte am Lufteinstrom mit einem Kleindurchflussmessgerät. Die Inkubationsröh-
ren waren so konstruiert, dass der Luftstrom von der Basis zum Kopf der Röhren verlief, um 
Totvolumina möglichst zu vermeiden. Der Luftstrom wurde anschließend durch zweimal 
500 mL 1 N NaOH geleitet, um aus den Blättern freigesetztes 14C–markiertes Kohlenstoffdi-
oxid bzw. Blausäure zu fixieren. Die Flaschen wurden spätestens nach 4 Tagen ausgewech-
selt. Zur Sicherheit wurde die Abluft der Membranpumpe noch zusätzlich durch ein 50 L Fass 
mit ca. 30 L 1N NaOH geleitet. Während der Dunkelphase wurde der Fluss für jeweils 4 
Stunden unterbrochen, um eine Überhitzung der Membranpumpe zu vermeiden. Die Fixie-
rung in Natronlaugewaschflaschen erlaubte keine chemische Differenzierung der ausgegasten 
Radioaktivität, da das Cyanid in der Lösung durch den permanenten Sauerstoffeintrag in den 
Waschflaschen zu Cyanat und Kohlenstoffdioxid aufoxidiert wurde. Die Radioaktivität in den 
Flaschen lag also ausschließlich als Kohlenstoffdioxid vor.  
Nach Versuchsende wurde das Restvolumen der Nährlösung bestimmt und das Pflanzenmate-
rial wie in 2.4.1 beschrieben aufgearbeitet bzw. auf radioaktives Cyanid hin untersucht. 
 
2.4.4 Identifizierung des Metaboliten Asparagin 
Acetonitril gradient grade; Promochem 
Ammoniumacetat; Merck KGaA 
Asparagin; Merck KGaA 
Asparaginsäure; Merck KGaA 
Dialyseschlauch, regenerierte  Zellulose, 1000 Da; Roth 
Eisessig; Merck KGaA 
Ethanol; Riedel–de–Haën 
Methanol gradient grade; Promochem 
Nucleosil 100–5C18, 250x4 mm; mit Vorsäule 20 mm × 4 mm, CS–Chromatographie 
Phenylisothiocyanat (PITC); Merck KGaA 
Rundkolben 10 mL; Schott 
Stickstoff; 3.0 Westfalen AG 
Tetraethylenamin (TEA); Merck KGaA 
 
Die in den batch–Versuchen verwendete Extraktionsmethode mit Natronlauge gestattete nur 
die Identifizierung von Cyanid im Extrakt. Es konnten aber keine Aussagen zur Spezifaktion 
der Restradioaktivität in den Geweben gemacht werden. Daher wurden die Pflanzen in einem 
eigenen Versuchsansatz auf den in der Literatur beschriebenen Metaboliten Asparagin sowie 
auf Asparaginsäure hin untersucht. Für den Nachweis der Aminosäuren wurden wiederum 
Blattstücke Eichhornias verwendet. Allerdings wurde hier 1 g Blattmaterial in 10 mL modifi-
zierter Hoaglandlösung ohne Stickstoffquelle und Eisen verwendet, um die Stickstoffaufnah-
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me zu fördern bzw. die Cyanidkomplexierung vollkommen auszuschließen. Die Blattstücke 
wurden in der Nährlösung für 24 h unter Dauerlicht bei 28 °C mit ca. 2 MBq K14CN und 
2 mg L–1 Cyanid inkubiert. Hierbei wurde die Lösung permanent mit 120 Upm gerührt. Auch 
in diesem Versuch wurde eine Verflüchtigung von Radioaktivität vermieden. Nach Versuch-
sende wurden  die Blattstücke mit Wasser gewaschen, trocken getupft und zügig in flüssigen 
Stickstoff überführt und dort gründlich homogenisiert. Die Extraktion der freien Aminosäuren 
erfolgte mit 25 mL 70%igen Ethanol (Rozan et al. 2001, Rozan et al. 2000). Nachdem die 
Proben über Nacht im Kühlschrank bei 6 °C gelagert wurden, konnten sie bei 5.200 g (20.000 
Upm) abzentrifugiert werden. Die Extraktion wurde noch zweimal mit 5 mL Ethanol wieder-
holt, die Überstände vereinigt und am Rotationsverdampfer auf ca. 7 mL eingeengt. Der un-
lösliche Rückstand wurde gefriergetrocknet und am Oxidizer vollständig verbrannt. Vom 
Pflanzenextrakt wurden letztendlich 200 µL Aliquots unter Stickstoffstrom getrocknet und die 
Aminosäuren im Rückstand mit Phenylisothiocyanat (PITC) derivatisiert. Bei dieser Methode 
addieren die Isothiycanatgruppen die Aminofunktion in α–Position unter Bildung der entspre-
chenden N–substituierten  Thioharnstoffe (Abb. 2.4).  
Für die Derivatisierung wurde der Rückstand in 80 µL Methanol, Wasser, TEA im Verhältnis 
2:2:1 (v/v) gelöst und unter Stickstoffstrom vollständig getrocknet. Dieser Rückstand wurde 
anschließend in 120 µL Methanol, Wasser, TEA, PITC im Verhältnis 7:1:1:1 gelöst und ca. 
30 min. bei Raumtemperatur inkubiert. Das überschüssige PITC wurde darauf unter Stick-
stoffstrom entfernt und der feste Rückstand schließlich in 1 mL Ammoniumacetat (pH 6) ge-
löst, wobei überschüssiges PITC als amorpher Niederschlag ausfällt. Vor der Messung an der 
HPLC wurden die Proben membranfiltriert. 
 
Abbildung 2.4: Derivatisierung der Aminosäuren mit PITC 
 
Bei der erläuterten Extraktion mit Ethanol wurden allerdings nicht die gebundenen Amino-
säuren bzw. die Polypeptide und Proteine miteinbezogen. In einem weiteren Versuchsansatz 
pH > 9 
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sollten daher zudem auch die bereits in Form von Peptiden inkorporierten Aminosäuren un-
tersucht werden. Zu diesem Zweck wurde eine homogenisierte Gewebesuspension Eichhorni-
as unter den obigen Bedingungen für 48 h inkubiert. Anschließend wurde diese Suspension 
für 6 h destilliert und die freiwerdende Radioaktivität in 1 N NaOH absorbiert. Während der 
Destillation wurde der Salzsäuregehalt schrittweise auf 6 mol L–1 erhöht. Anschließend wurde 
eine saure Hydrolyse vorgenommen, um alle Aminosäuren in Lösung zu bringen. Diese er-
folgte in der Mikrowelle für 20 min. bei 160 °C unter Stickstoffatmosphäre. Nach Abkühlung 
des Aufschlusses über Nacht, wurde überschüssige Salzsäure am Rotationsverdampfer abge-
dampft. Der Salzgehalt des Hydrolysats wurde dann nach Neutralisation mit NaOH–Pellets 
durch Dialyse gegen Wasser reduziert. 
Der Nachweis der derivatisierten Aminosäuren an der HPLC erfolgte mit einer modifizierten 
Methode nach Vasantis und Molnár–Perl (1999) sowie Khan et al. (1994) auf einer RP–C18 
Säule. Als Eluenten wurden A: 0,1 M NH4CH3COO und Acetonitril, eingestellt auf pH 6,5, 
im Verhältnis 3:1 (v/v) und B: Acetonitril, Methanol, Wasser im Verhältnis 46:10:44 (v/v) in 
0,1 M NH4CH3COO bei pH 6,5 eingesetzt. Die Auftrennung erfolgte nach folgendem Gra-
dienten bei 45 °C und einer Flussrate von 0,8 mL min–1: 0 bis 27% B in 20 min, 27 bis 0% B 
in 30 min. Für den Nachweis der Aminosäuren wurden interne und externe Standards von 
Asparagin und Aspartat verwendet. 
 
2.5 Untersuchungen im Pilotmaßstab (AMOVA) 
Die Aquatische Modell Vegetations–Anlage AMOVA wurde von Eberhard Stengel als halb-
technischer Helophytenfilter oder Pfropfenstromreaktor konzipiert und Anfang der 80iger 
Jahre im Forschungszentrum Jülich aufgebaut (Stengel, 1993b, 1993a, 1991, 1985). Die An-
lage wurde ab 1981 im Forschungszentrum Jülich errichtet, sukzessive mit Vegetation be-
stückt und stetig erweitert. In den Becken wurden Versuche mit Phragmites australis, Typha 
latifolia, Schoenoplectus lacustris und Iris pseudacorus durchgeführt. Ein Becken diente da-
bei immer als unbepflanzte Kieskontrollbahn. 1987 wurden zwei Becken mit Monokulturen 
von Phragmites bepflanzt. Eines dieser Becken existiert bis heute und dürfte damit der älteste 
für die Forschung nutzbare Schilfgürtel in einer hydraulisch vollkontrollierbaren Versuchsan-
lage sein. Bis 1995 wurde ausschließlich der Stoffhaushalt der Helophytenfilter untersucht. 
Schwerpunkt bildeten die Nitrat– und Phosphatreduktion aus Trinkwasser. In diesem Zusam-
menhang wurde von 1983 bis 1990 ein Verfahren zur biologischen Denitrifikation von 
Trinkwasser entwickelt, welches unter der Bezeichnung DENIPLANT patentiert wurde 
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(Schultz–Hock und Obermann 1987). Bis 2002 wurden in der AMOVA noch Versuche zum 
Gashaushalt der Helophyten und zur Arsenabsorption aus Trinkwasser durchgeführt. 
 
2.5.1 Konstruktion & Versuchsaufbau 
Die ursprünglich 5 Systeme der AMOVA waren 8 m lang und durch eine Längswand bis 
0,5 m vor dem Ablauf geteilt. Am Ablauf waren zusätzliche Wände eingelassen, die von ei-
nem Sammelrohr durchbrochen waren und durch die das Wasser ablaufen konnte.  Damit war 
jedes System in jeweils zwei Bahnen mit 6,5 m Länge und 0,4 m Tiefe unterteilt (Abb. 2.5). 
Diese Kanäle bzw. Becken waren mit Dachdeckerfolie ausgekleidet und vollständig mit ge-
waschenem Rollkies (∅ 2–8 mm) gefüllt. Nur am Beckenboden befand sich eine etwa 15 cm 
mächtige Schicht mit gröberem Rollkies  (∅ 50–80 mm). Jede Bahn war zum Abfluss um ca. 
5 cm geneigt (Abb. 2.5). In der vorliegenden Arbeit wurde eines dieser Systeme den besonde-
ren Ansprüchen gemäß umgebaut und genutzt. 
Die Speisung der Becken mit Trink– und Abwasser wurde von einem Versorgungskeller aus 
vorgenommen. Von hier wurden die Becken permanent durch Sera®–Pumpen mit Trinkwas-
ser gespeist bzw. der Wasserkörper umgewälzt (Abb. 2.6). Die Einspeisung des Wassers am 
Einlauf der Bahnen erfolgte unterhalb des Wasserspiegels im Kies. Die Schadstoffeinspeisung 
wurde durch Dosierpumpen der Firma ProMinent (Typ Prominent® gamma G4b) vorge-
nommen, die mit variabler Förderleistung betrieben werden konnten. Hierbei erfolgte die Ap-
plikation in den Wasserstrom unmittelbar nach den Sera®–Pumpen, sodass gegen den aufge-
bauten Druck eingespeist wurde (Abb. 2.5) Die maximale Förderleistung der Dosierpumpen 
betrug 1 L h–1 bei 16 bar Gegendruck. 
Die AMOVA war ursprünglich als bewachsener Vertikal– bzw. Helophytenfilter konstruiert. 
Während der Untersuchungen wurden die Filter über Monate mit einem konstanten Trinkwas-
serstrom beschickt und am Ablauf auf Schadstoffreduktion hin untersucht. Für Teichverfah-
ren ist diese Wasserführung in diesem halbtechnischen Maßstab hingegen wenig sinnvoll. 
Zum einen bietet der Wasserkörper keinen hydraulischen Widerstand, sodass die Verweildau-
er des Wassers und damit die Retentionszeiten der Schadstoffe zu kurz ausfallen. Somit wären 
im vorliegenden System mit einer effektiven Filteroberfläche von weniger als 5 m2 relevante 
Schadstoffkonzentrationen  im mg L–1 Bereich nicht vollständig reduzierbar. Bei Abgleich 
durch entsprechende geringe Flussraten wäre hingegen mit schlechter Durchmischung des 
Wasserkörpers und unerwünschter Konzentrationsspitzen zu rechnen. Zum anderen würde 
durch die Hebewirkung des Wasserkörpers keine konstante Füllhöhe gewährleistet sein bzw. 
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die Becken unter Umständen trocken laufen. In der vorliegenden Arbeit wurde daher erstmals 
eine Kreislaufführung des Wassers in der AMOVA angestrebt und etabliert (vgl. Abb. 2.5a). 
 
 
Abbildung 2.5: Schematischer Aufbau der AMOVA, (a) Längsschnitt bzw. Kreislaufführung 
durch den Eichhornia Filter; *0,5 – 6 m: Probe–Entnahmestellen an der Wasseroberfläche, ss 
(= sub surface): Entsprechende Probe–Entnahmestellen im Kieskörper; Die Blockpfeile stel-
len den Strömungsverlauf des  Wassers dar, (b) Aufsicht (maßstabsgetreu): Kontrollbahn: 
Kieskörper mit offener Wasseroberfläche; Im Längsschnitt (a) ist die Neigung der Bahn an-
gedeutet. 
 
Während des Versuchszeitraumes wurden die Pflanzen zu verschiedenen Zeitpunkten mit 
Nährsalzen gedüngt (Tab. 2.2). Bei den Nährsalzgaben wurden die Mikronährsalze vor Gabe 
entsprechend verdünnt. Die Makronährsalze wurden als Feststoff direkt ins Becken gegeben. 
Im Gegensatz zu anderen Wasserpflanzen erleidet Eichhornia bei dieser drastischen Dünger-
gabe keinen osmotischen Schock. Um eine Algenblüte im Kontrollbecken zu vermeiden, 
wurden dort keine Nährsalze verabreicht. 
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Abbildung 2.6: Versorgungskeller der AMOVA 2005; links: Rückansicht, Sera–Pumpen; 
rechts: Frontansicht, Flow–Meter und Zuleitungen der Applikations–Lösungen 
 
Die verwendeten Bahnen waren 2004 seit 2 Jahren nicht in Betrieb und mit Schilf    über-
wachsen. Aus diesem Grund mussten sie daher vollständig ausgehoben und erneut mit Kies 
befüllt werden. Am 27. Mai 2005 wurde eine Bahn mit Eichhornia crassipes bepflanzt. Hier-
für wurde das Kiesbett mit einer 0,3 m hohen Trinkwassersäule überstaut und mit 120 der 
Wasserpflanzen mit einem mittlerem Gewicht von ca. 16 g auf der Wasseroberfläche be-
stückt. Eichhornia bedeckte damit zu diesem Zeitpunkt weniger als 1/5 der Gesamtoberflä-
che. Nach ca. 40 Tagen war die Wasseroberfläche im Juli vollständig mit E. crassipes  be-
deckt (Abb. 2.7). Die zweite Bahn im System diente als unbepflanzte Kontrolle mit offener 
Wasseroberfläche. 
Wie schon in der Einleitung erwähnt stellt Eichhornia nach Ausbildung der Dominanzstruktur 
das Wachstum ein (vgl. Kap. 1.1.4). Vielmehr führt intraspezifische Konkurrenz zur Größen– 
und Gewichtszunahme der Pflanzen. Damit fand während des gesamten Versuchzeitraums 
eine Zunahme der Biomasse im System statt. Da dieser Biomassezuwachs nicht exakt ermit-
telt werden konnte ohne massiv in die dichte Pflanzendecke einzugreifen, wurde der Zuwachs 
„minimal–invasiv“ durch Fotodokumentation festgehalten. Ferner wurde außerdem die Fit-
ness der Hyazinthendecke an jedem Versuchstag durch Nahaufnahmen der 4 Beckenabschnit-
te dokumentiert. Die Gesamt–Oberfläche einer Bahn betrug jeweils 4,2 m2.  
An jeder der vier Probe–Entnahmestellen in der Bahn (vgl. Abb. 2.5a) wurden nach Ab-
schluss der Studien ca. 1 kg Wasserhyazinthen entnommen, gewogen, Blätter und Wurzeln 
voneinander getrennt und bis zur Gewichtskonstanz bei 55 °C getrocknet. Anschließend wur-
den Blätter und Wurzeln der Pflanzen einer Probe–Entnahmestelle voneinander getrennt, 
gründlich mit einem Stabmixer homogenisiert und mit den beschriebenen Methoden der Kup-
fergehalt ermittelt. 
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Abbildung 2.7: AMOVA 2005; links: 16.06.2005, 20 Tage nach Ausbringung; rechts: 
14.07.2005, 48 Tage nach Ausbringung der Wasserhyazinthen  (Blickrichtung vom Ablauf); 
Die jeweils linke Bahn ist die unbewachsene Kies–Kontrolle. Zum Ende der Vegetationsperi-
ode 2005 wurden gegen Anfang Oktober die Versuche eingestellt. Zu diesem Zeitpunkt waren 
die nächtlichen Temperaturen schon deutlich zu gering für die tropischen Pflanzen, sodass 
diese bereits teilweise chlorotisch wurden.  
 
Tabelle 2.2: Nährsalzgabe im Eichhornia Becken 2005 
                      Datum / Einwaage (g) Nährsalz 
 
16.06.05 20.06.05 12.07.05 25.07.05 Summe 
MgSO4·7H2O 98 98 50 400 646 
KNO3 71 20 35 140 256 
Ca(NO3)2·4H2O 154 – 30 160 344 
KH2PO4 21 10 15 80 126 
H3BO3 – 0,6 – – – 
MnCl2·4H2O – 0,4 – – – 
ZnSO4·7H2O – 0,05 – – – 
Na2MoO4·2H2O – 0,02 – – – 
CuSO4·5H2O – 0,02 – – – 
FeCl3·6H20 7 2 2 7 18 
EDTA 25 7 7 25 64 
 
Für die Bestimmung der Gesamtbiomasse im System wurden alle restlichen Wasserhyazin-
then entnommen und nach dem Abtropfen das Frischgewicht ermittelt. Im Mai 2006 wurden 
erneut Wasserhyazinthen im Becken ausgesetzt. Aufgrund geringer Temperaturen im Mai und 
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Juni und anschließender Algenblüte, welche zu erhöhten pH im Becken führte, verzögerte 
sich allerdings das Wachstum der Pflanzen, sodass das Becken erst gegen Ende Juli nach ei-
ner Periode mit überdurchschnittlich hohen Temperaturen mit den Schwimmpflanzen über-
wachsen war.  
 
2.5.2 Applikationen und Proben–Entnahme 
Insgesamt wurden in der AMOVA 2005 im Zeitraum vom 14. Juli bis zum 3. Oktober  9 Ver-
suche mit 12 Applikationen durchgeführt. 2006 wurde lediglich einmal am 12. September 
Natriumcyanid appliziert. Das Natriumcyanid wurde hierfür vor der Applikation in 30 L 
Trinkwasser gelöst. Aus Sicherheitsgründen wurde die Cyanid–Applikationslösung immer auf 
pH 11 eingestellt, um eine Ausgasung von HCN zu vermeiden. Beim Lösen des Natriumcya-
nids wurde zusätzlich immer unter Atemschutz gearbeitet. Diese Sicherheitsvorkehrungen 
waren bei der Arbeit mit dem hochtoxischen Cyanid unerlässlich! Beispielsweise wurde bei 
der letzten Cyanidgabe 2005 26,5 g NaCN appliziert. Diese Menge reicht aus um mehr als 50 
Erwachsene mit einem durchschnittlichem Körpergewicht von 80 kg binnen Sekunden zu 
töten!  
Der hohe pH–Wert der Lösung simulierte überdies die gleichfalls alkalischen Bergbauabwäs-
ser (pH 10–11). Die Applikationen wurden meist über einen Zeitraum von ca. 18 h über 
Nacht bei einer definierten Flussrate vorgenommen. Die variablen Versuchsparameter der 
Applikationen werden im Kapitel Ergebnisse & Diskussion erläutert. Im zeitlichen Verlauf 
der Experimente wurde die Cyanid–Belastung des Systems stetig durch höhere Cyanid–
Einwaagen und kürzere Zeitintervalle zwischen den Applikationen erhöht. Am Ende des Ver-
suchszeitraumes wurden noch zweimal Cyanid und Kupfer gemeinsam appliziert, um auch im 
halbtechnischen Maßstab die Kupferabsorption unter Cyanid–Einfluss zu untersuchen. Am 
6.10.2005 wurden die Pflanzen entnommen und gewogen. Das Frischgewicht betrug zu die-
sem Zeitpunkt 68,3 kg. 
Die Becken wurden über die gesamte Länge bei 0,5, 2, 4 und 6 m nach dem Einlauf beprobt 
(Abb. 2.5b). Bei der Beprobung wurde jeweils an den markierten Probe–Entnahmepunkten in 
Wurzelbereich Eichhornias 50 mL Probe genommen. Im Kontrollbecken erfolgte die Proben–
Entnahme entsprechend. Zusätzlich wurde das Wasser im Kieskörper beprobt. Hierfür waren 
an 3 Probe–Entnahmestellen 0,6 m lange PE Rohre in das Becken eingelassen, aus denen ent-
sprechende Probevolumina abgesaugt werden konnten. Ferner wurde jeweils am Ablauf an 
einem zweiten Abflussventil eine Probe genommen. Für die Cyanidanalytik wurde der pH der 
Proben mit 1 N NaOH auf pH 11 reguliert und die Proben bis zum photometrischen Nachweis 
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maximal 18 h bei 6 °C aufbewahrt. Der Cyanidgehalt der Proben blieb unter den genannten 
Bedingungen mehrere Tage konstant. Bei den Probe–Entnahmen wurde zudem die Wasser-
temperatur, der Wasserstand und der pH in den Becken notiert. Zusätzlich wurden in den Be-
cken regelmäßig die Leitfähigkeit und der Sauerstoffgehalt bestimmt. Die Wetterdaten Nie-
derschlag, Sonneneinstrahlung, Windgeschwindigkeit, Temperatur und Luftfeuchtigkeit wur-
den von der meteorologischen Station des Forschungszentrum Jülich bezogen. 
 
2.5.3 Hydraulische Eigenschaften 
Multimeter mit Leitfähigkeitselektrode und integrierter Datenspeicher; WTW 
NaCl; Merck KGaA 
 
Die Hydrologie einer Pflanzenkläranlage beeinflusst im starken Maße ihr ökotechnisches Po-
tential. Während es in bewachsenen Bodenfiltern jedoch zu Verstopfungen und preferential 
flow im bewachsenen Bodensubstrat kommen kann, sind diese Phänomene im Teichverfahren 
zu vernachlässigen. Aufgrund der Wasserführung des Systems, die im Wesentlichen über die 
freie Wassersäule stattfindet, wurde daher nicht die hydraulische Leitfähigkeit, sondern die 
Verweildauer des Wassers als maßgebliche hydrologische Kenngröße bestimmt.  
Die Verweildauer des Wassers wird experimentell über Zugabe von Markierungsstoffen (Tra-
cer) ermittelt (Beyer 1964). Der Tracer muss bestimmte Mindestanforderungen erfüllen (Pau-
ly 1989): 
• Keine Beeinflussung der Dichte oder der Viskosität des Wasserkörpers 
• Vernachlässigbare Konzentration in der Matrix 
• Chemische, biologische und physikalische Stabilität 
• Gute quantitative analytische Erfassbarkeit mit geringer Nachweisgrenze 
• Gute Wasserlöslichkeit oder Dispergierbarkeit    
Unter den gebräuchlichern Tracern werden oftmals Fluoreszentfarbstoffe wie Uranin einge-
setzt, die sich aufgrund geringer adsorptiver Eigenschaften und geringer Nachweisgrenzen 
(0,01 mg L–1 für Uranin) besonders eignen (Stengel 1993a, Schultz–Hock 1994). Tatsächlich 
neigen diese Farbstoffe dennoch zur Adsorption und können in systemeigene Reaktionen mit-
einbezogen sein. Insbesondere Uranin unterliegt der photolytischen Zersetzung bei UV–
Einstrahlung und scheidet damit als Tracer für offene Wasserflächen aus (Rogers 1958, Davis 
et al. 1980). Dementsprechend wurde Uranin in vorangegangenen Arbeiten mit nur mäßigem 
Erfolg in der AMOVA eingesetzt. Goedeking (1994) erzielte in der AMOVA nur eine Wie-
derfindungsrate von weniger als 50%. In der gleichen Arbeit wurde darauf erfolgreich Kali-
umchlorid als Tracer verwendet. 
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Bei Markierungsversuchen kann der Tracer entweder als Stufenmarkierung oder als Impuls-
markierung eingesetzt werden. Bei der Stufenmarkierung wird der Tracer im Zulauf auf eine 
bestimmte Konzentration eingestellt bis diese auch im Auslauf erreicht ist. In der vorliegen-
den Arbeit wurde das Impulsverfahren mit kontinuierlicher Einspeisung verwendet, bei dem 
der Tracer als Impuls über einen bestimmten Zeitraum appliziert und im Ablauf kontrolliert 
wird. Die mittlere Verweildauer des Wassers wird durch den Zeitpunkt bestimmt, an dem 
50% des zugegebenen Tracers im Ablauf auftreten (Brehm und Meyering 1983, Beyer 1969). 
Da die Versuche im Kreislauf bei konstantem Volumen und Schüttung durchgeführt wurden, 
konnte die Verweildauer des Wassers als Quotient aus effektivem Volumen, also das tatsäch-
lich durchströmten Volumen und der Flussrate ermittelt werden. Das Volumen wurde hierbei 
aus der Kochsalzkonzentration nach Versuchsende ermittelt. Die aufgezeichneten Leitfähig-
keitskurven bei verschiedenen Flussraten dienten der empirischen Bestätigung und Veran-
schaulichung der berechneten Verweildauer des Wasserkörpers. In den anschließenden Ver-
suchen zur Schadstoffreduktion wurden die Pegelstände festgehalten und in die Volumina 
umgerechnet. Die momentanen Volumina der Becken waren durch Niederschlag, Applikati-
on, Evatranspiration und Evaporation unterschiedlichen Schwankungen unterlegen. Aus die-
sem Grund war es nicht möglich die Volumina in beiden Becken gleich bzw. konstant zu hal-
ten. Aus diesem Grund wurden die Volumina durch Bestimmung des Pegelstandes bei jeder 
Proben–Entnahme erfasst. Bei den ersten Versuchen zur Etablierung der Versuchsbedingun-
gen (V.1–V.3) wurde das Volumen der Becken manipuliert. Volumendifferenzen der Becken 
wurden daher bei der Berechnung der Cyanidgehalte  nicht berücksichtigt. Bei den nachfol-
genden Applikationen jedoch, die der Untersuchung der Abbauleistung unter optimalen Be-
dingungen galten, wurden die Differenzen der Volumina in die Cyanid bzw. Kupferkonzent-
rationen des Kontrollbeckens eingerechnet, bzw. die Konzentration des Kontrollbeckens auf 
das Volumen des Eichhornia–Beckens umgerechnet. Somit war ein direkter Vergleich der 
Schadstoffkonzentrationen möglich.  
Bei den Tracerversuchen wurde die Salzfracht unter den gleichen Bedingungen wie die 
Schadstoffe appliziert. Jeweils 300 g NaCl wurden in 30 L Trinkwasser gelöst und über einen 
Zeitraum von 15 h mit einer Förderleistung von 2 L h–1 appliziert. Während der Applikation 
und darüber hinaus wurde im relevanten Zeitraum die Leitfähigkeit der Systeme 15 Minuten–
Intervall festgehalten bis diese sich nicht mehr veränderte. Die Leitfähigkeit wurde anschlie-
ßend über eine Kalibrierreihe in die Kochsalzkonzentration umgerechnet. 
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2.6 Statistische Methoden 
Die Anzahl der Replikate in allen Experimenten betrug mindestens 3, die jeweilige Anzahl ist 
den Diagrammen zu entnehmen. Jede chemische Bestimmung wurde in mindestens 2 Repli-
katen durchgeführt. Der Unterschied zwischen spezifischen Mittelwerten wurde durch einen 
beidseitigen T–Test festgestellt (signifikant bei p < 0,05). Die Effektivkonzentrationen wur-
den mit ToxRat Professional Version 2.09 (ToxRat Solutions) berechnet. Die Michaelis–
Menten Parameter sowie alle linearen und nichtlinearen Regressionen wurden mit SigmaPlot 
(Windows Version 8.0) ermittelt. Ansonsten wurden alle Berechnungen mit Microsoft Excel 
(Microsoft–Office 2003) durchgeführt. 
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3. Ergebnisse und Diskussion 
In Folgendem werden die Ergebnisse der einzelnen Untersuchungsaspekte zunächst im Ein-
zelnen vorgestellt und anschließend diskutiert und zusammengefasst. 
 
3.1 Toxikologische Untersuchungen  
Als Resultat der toxikologischen Untersuchungen werden nachstehend die Ergebnisse der 
Transpirationsbestimmungen unter Schadstoffexposition bzw. der Kontrollversuche ohne 
Schadstoff dargestellt. Die Transpirationen sind wie im vorangegangenen Kapitel erläutert als 
relative Transpirationen RT in % der Ausgangstranspiration abgebildet. Der Ausgangswert 
(100%) bezog sich daher immer auf die Transpiration ohne Schadstoffexposition, die für jede 
Pflanze einzeln vor Schadstoffapplikation ermittelt wurde. 
 
3.1.1 Ergebnisse 
3.1.1.1 Kontrollversuche 
Sowohl die Spezifikation des Cyanids als auch die des Kupfers zeigen in wässeriger Lösung 
eine hohe pH–Abhängigkeit. In Folge kommt es zu Protonierungen, Dissoziationen, Fäl-
lungs– oder Komplexierungsreaktionen. Damit war zu erwarten, dass sich pH–Differenzen 
direkt oder indirekt auch auf die Phytotoxizität hätten auswirken können. Um dies zu berück-
sichtigen, wurden die Kontrollversuche bei unterschiedlichen Ausgangs–pH–Werten durchge-
führt. Der untersuchte pH–Bereich ohne Schadstoffapplikation wurde entsprechend den Be-
handlungen mit Kupfer bzw. Cyanid gewählt. In Abbildung 3.1 sind die Ergebnisse aus den 
Kontrollversuchen ohne Schadstoffe mit E. crassipes  dargestellt. Bei der pH 6,5–Behandlung 
wurde zudem in einem Ansatz untersucht, ob eine Hoaglandlösung ohne Eisen sich negativ 
auf die Transpiration auswirkt. Die Ergebnisse sind als relative Transpiration RT in Abhän-
gigkeit der Zeit dargestellt (Abb. 3.1).  
Während und nach dem Versuchszeitraum von 72 h war bei keinen Pflanzen der Kontrollver-
suche eine morphologische Schädigung sichtbar. In allen Ansätzen betrug der pH der Lösung 
nach 72 h 6,5 bis 6,8. Weder bei den schwachsauren (pH 6,1) noch bei den schwachalkali-
schen (pH 8,5) Versuchsansätzen war eine signifikante Abnahme der relativen Transpiration 
über 72 h sichtbar. Nach 72 h zeigten die Pflanzen bei pH 6,1–6,5 sogar eine Erhöhung um 5–
11%. Diese Erhöhung kann auf das Wachstum der Pflanzen und die damit verbundene Ver-
größerung der Blattoberfläche während des Versuchszeitraums zurückgeführt werden. Bei-
spielsweise bildeten die Pflanzen des Ansatzes pH 6,5 im Versuchszeitraum ca. jeweils ein 
neues Blatt mit einer mittleren Oberfläche von 8–10 cm2. Tendenziell zeichnet sich ein pH–
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Optimum im Bereich von pH 6,1–6,5 ab. Diese Tendenz war nicht signifikant (p > 0,05). Die 
Transpiration des Ansatzes pH 5,5 nach 72 h unterscheidet sich hingegen signifikant von den 
übrigen Behandlungen (p ≤ 0,03). Hier war eine deutliche Reduktion der Transpiration um ca. 
17% sichtbar. Zudem war die Transpiration im Ansatz ohne Eisen signifikant erniedrigt 
(p = 0,03). 
 
 
Abbildung 3.1: Relative Transpiration RT der Wasserhyazinthe E. crassipes  in Hoaglandlö-
sung unter verschiedenen pH–Bedingungen nach 0–72 h; Der Wert t0 bezieht sich auf die 
relative Ausgangs–Transpiration (=100%) der Pflanzen bei neutralem pH. Die Irrtumswahr-
scheinlichkeiten p beziehen sich auf die Signifikanz der betreffenden Resultate nach 72 h. Die 
Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 5. 
 
3.1.1.2 Cyanid 
In Abbildung 3.2 sind die relativen Transpirationen der Wasserhyazinthen bei verschiedenen 
Cyanidkonzentrationen dargestellt. Der Initial–pH der Lösung betrug pH 8,5. Die relativen 
Transpirationen nach 72 h unterschieden sich in jeder Behandlung signifikant von der Kon-
trolle ohne Cyanid (p < 0,01). Höhere Cyanid–Konzentrationen führten zu geringeren Trans-
pirationen. Bei der geringsten Konzentration (5 mg CN L–1) war die Transpiration nur gering-
fügig reduziert und die Pflanzen überlebten den Versuch ohne erkennbare morphologische 
Schädigungen. Bei den höheren Konzentrationen entwickelten die Pflanzen Chlorosen und die 
Blätter welkten teilweise nach 48 h. In der 10 mg CN L–1 Behandlung überlebten alle Pflan-
zen, verloren aber teilweise bis zu 75% der Blätter (Welken / Austrocknen). Alle Pflanzen der 
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50 mg CN L–1 Behandlung und 60% der Pflanzen in der 20 mg CN L–1 Behandlung waren 
nach 72 h Exposition abgestorben. Das Welken und Absterben führte auch zu einem zusätzli-
chen Gewichtsverlust der Systeme, der die Transpirationswerte hätte verfälschen können. 
Unter den gegebenen Versuchsbedingungen hielt sich dieser Effekt aber noch in Grenzen, da 
zum einen die Blätter aufgrund der sehr hohen Luftfeuchtigkeit im Phytotron (80%) nur lang-
sam und über den Versuchszeitraum nicht vollständig austrockneten. 
  
 
Abbildung 3.2: Relative Transpiration RT der Wasserhyazinthe E. crassipes  in Hoaglandlö-
sung bei verschiedenen Cyanid – Konzentrationen nach 0–72 h bei pH 8,5; Die Irrtumswahr-
scheinlichkeiten p beziehen sich auf den Vergleich mit der relativen Transpiration ohne Cya-
nid bei pH 8,5 nach 72 h. Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 5. 
 
Um auch in diesen Ansätzen die mögliche Auswirkung des pH–Wertes experimentell mit 
einzubeziehen, wurden auch einige Ansätze bei pH 6,5 durchgeführt. Die Ergebnisse werden 
den Resultaten aus der Inkubation bei pH 8,5 nach 72 h  in Abbildung 3.3 gegenübergestellt. 
Um den Einfluss des pH’s auf die Wasserhyazinthen zu berücksichtigen, wurden die relativen 
Transpirationen mit den jeweiligen Kontrollen normiert. Die Resultate sind demnach als nor-
mierte relative Transpirationen abgebildet. Zudem ist in Abbildung 3.3 die Transpiration un-
ter Eisenmangel als zusätzlichen Stressfaktor dargestellt. Bei 5 mg CN L–1 zeigten die Pflan-
zen bei pH 6,5 eine signifikant (p = 0,05) höhere Transpiration als bei pH 8,5. Dieser Befund 
bestätigte die Tendenz aus den Kontrollversuchen und somit das beschriebene pH – Optimum 
zwischen pH 6 und 7. Bei den höheren Konzentrationen 10 und 20 mg L–1 kehrte sich das 
Verhältnis um. Die Pflanzen zeigten signifikant (p ≤ 0,01) erniedrigte Transpirationen bei 
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pH 6,5. Wenn kein Eisen in der Nährlösung war, zeigte sich zudem eine deutlich reduzierte 
Transpiration bei pH 6,5.  
Die ECx –Berechnungen wurden mit der relativen Transpiration der Wasserhyazinthen nach 
72 h Exposition (= Endpunkt) aus der Inkubation bei pH 8,5 durchgeführt (Tabelle 3.1). Beide 
Regressionsmodelle lieferten signifikante Kurvenanpassungen (p < 0,04). 
 
Abbildung 3.3: Mit den Kontrollansätzen normierte relative Transpirationen der Wasserhya-
zinthen (in % der Ausgangstranspiration / % Kontrolltranspiration nach 72 h) in Hoaglandlö-
sung bei verschiedenen Cyanid–Konzentrationen und Initial–pH; Die Irrtumswahrscheinlich-
keiten p beziehen sich auf den Vergleich der normierten relativen Transpirationen bei gleicher 
Cyanidkonzentration aber unterschiedlichem pH. Die Fehlerbalken zeigen die Standardabwei-
chung von n = 5. 
 
Tabelle 3.1:  ECx–Werte (mg CN L–1) für E. crassipes  in hydroponischer Lösung  
 Berechnet aus der relativen Transpiration nach 72 h Cyanidexposition (vgl. Abb. 3.2). Bei 
den Toxizitätsbestimmungen wurden die Pflanzen einmalig Cyanid exponiert. Adaptionspro-
zesse konnten somit ausgeschlossen werden. 
 
Methode EC50 
(mg CN L–1) 
EC20 
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EC10 
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p R2 
Probit Lineare Regression 4,7 2,7 0,034 93,2
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3.1.1.3 Kupfer 
Die Kupfertoxizität wurde pH–abhängig bei pH 5,5 und pH 6,1 untersucht. Bei pH 6,1 lösen 
sich maximal 20 mg L–1 Kupfer in der Hoaglandlösung. Oberhalb dieser Konzentration 
kommt es zur Ausfällung von Kupfer als Kupfer(II)hydroxid und Kupfer(II)phosphat. Dem-
zufolge konnte bei pH 6,1 die Transpiration bei 50 mg Cu L–1 nicht bestimmt werden. Die 
signifikant hemmende Wirkung bei pH 5,5, die in den Kontrollversuchen ermittelt worden ist, 
wurde in diesen Versuchen experimentell berücksichtigt. Daher wurden die Pflanzen in der 
pH 5,5 Behandlung vor der Kupferapplikation auch bereits bei pH 5,5 vorinkubiert, womit 
eine Normierung der relativen Transpirationen mit den Kontrollansätzen umgangen werden 
konnte. Außerdem wurde die Auswirkung der gemeinsamen Applikation von Cyanid und 
Kupfer untersucht. Wenn zusätzlich freies Cyanid in der Lösung zugegen ist, löst sich das 
Kupfer aufgrund der Komplexbildung pH–unabhängig. Demgemäß konnte in diesen Ansätzen 
neben pH 6,1 auch pH 8,5 untersucht werden, was die alkalischen Bergbauabwässer besser 
repräsentierte (Abb. 3.4). Die ECx –Werte für Kupfer wurden aus der relativen Transpiration 
der Wasserhyazinthen nach 72 h Exposition errechnet (Tab. 3.2). 
Kupfer erniedrigte die Transpiration der Wasserhyazinthen. Höhere Konzentrationen zeigten 
generell eine stärkere Reduktion der Transpiration. Lediglich in den Ansätzen mit pH 6,1 
zeigten die Pflanzen der 20 mg Cu L–1 Applikation eine höhere relative Transpiration RT. Bei 
pH 6,1 wurden im Vergleich tendenziell (mit Ausnahme der 10 mg Cu L–1 Behandlung) höhe-
re RT’s sichtbar. Ab einer Konzentration von 10 mg Cu L–1 zeigten die Pflanzen in beiden pH 
– Behandlungen deutliche morphologische Symptome. Bei dieser Konzentration verloren die 
Pflanzen in der pH 6,1 Behandlung bis zu 40% der Blätter (Welken / Austrocknung). Wenn 5 
mg Cu L–1 appliziert wurde, waren nur bei pH 5,5 ein vereinzeltes und nicht vollständiges 
Austrocknen der Blätter zu beobachten. Bei den Konzentrationen 20 und 50 Cu mg L–1 waren 
bei pH 5,5 nahezu alle Blätter ausgetrocknet. Bei pH 6,1 verloren die Pflanzen in der 
20 mg Cu L–1 Applikation ca. 40–50% der Blätter. Die Ergebnisse der ECx–Bestimmungen 
finden sich in Tabelle 3.2. Beide Regressionen lieferten sehr ähnliche und signifikante Resul-
tate. 
Bei pH 6,1 führte das zusätzlich applizierte Cyanid sowohl bei 5 mg Cu L–1 als auch bei 
10 mg Cu L–1 zu signifikant erniedrigten relativen Transpirationen (p < 0,05). Die Pflanzen in 
der höher konzentrierten Lösung büßten ca. 90% der Blätter ein, während die mit 5 mg Cu L–1 
und 5 mg CN L–1 inkubierten Pflanzen ausnahmslos überlebten und ca. 20% der Blätter verlo-
ren. Diese toxische Wirkung war nicht bei pH 8,5 zu beobachten. Im Vergleich zur Behand-
lung bei pH 6,1 zeigten die Pflanzen nur geringfügig reduzierte (5 mg Cu L–1) oder erhöhte 
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Werte (10 mg Cu L–1). In diesen Behandlungen überlebten alle Pflanzen mit nur minimal 
sichtbaren Schädigungen. 
 
Abbildung 3.4: Relative Transpirationen der Wasserhyazinthen in Hoaglandlösung nach 72 h 
bei verschiedenen Kupfer–Konzentrationen bzw. Kupfer– und Cyanidkonzentrationen und 
unterschiedlichem Initial–pH; Bei pH 6,1 konnten 50 mg Cu L–1 nicht mehr gelöst werden. 
Demenstsprechend konnten bei pH 6.1 die relativen Transpirationen nur bis maximal 20 
mg Cu L–1 bestimmt werden. Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 5. 
 
Tabelle 3.2: ECx–Werte (mg Cu L–1) für E. crassipes  in hydroponischer Lösung  
 Berechnet aus relativer Transpiration nach 72 h Kupferexposition bei pH 5,5 (vgl. Abb. 3.4). 
Die Pflanyen wurden nur einmalig mit Kupfer behandelt. Adaptionsprozesse konnten somit 
ausgeschlossen werden. 
 
Methode EC50 
(mg Cu L–1) 
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EC10 
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p R2 
Probit Lineare Regression 13,1 8,5 0,007 93,8 
2 Parameter logistische 
lineare Regression 
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3.1.2 Diskussion der toxikologischen Resultate 
3.1.2.1 Kontrollversuche 
Die Kontrollversuche wurden bei unterschiedlichen pH–Bedingungen zu Versuchsbeginn 
durchgeführt. Das pH–Optimum lag bei ca. pH 6–7. Bei pH 5,5 war ein hemmender Effekt zu 
beobachten. Wenn Eisen in der Nährlösung fehlte, kam es auch zu einer signifikanten Sen-
kung der relativen Transpiration. 
Die Auswirkungen unterschiedlicher pH–Werte auf E. crassipes  sind gut untersucht. Parija 
(1934) beobachtete optimales Wachstum bei einem pH zwischen 6 bis 8. In saurerem oder 
alkalischerem Milieu neigten die Pflanzen dazu, den pH der Lösung entsprechend einzure-
geln. Berg (1961) ermittelte in experimentellen Studien hochtoxische Effekte bei pH 4,0 und 
optimales Wachstum zwischen pH 5–7. Balasooriya et al. (1983) erfassten entsprechend ein 
Wachstumsoptimum zwischen pH 6–7 und 26–35 °C. El–Gendy et al. (2004) beobachteten 
optimales Wachstum zwischen pH 5,8–6,0. Sie führten das Wachstumsoptimum im schwach-
sauren Bereich auf eine bessere Verfügbarkeit der Nährsalze zurück, die bei höheren pH–
Werten als schwerlösliche Salze gefällt werden (z.B. FePO4) oder ausgasen (NH3) könnten. In 
der gleichen Studie wurde auch die Effizienz der Stickstoffreduktion aus der Nährlösung mit 
Ammonium und Nitrat untersucht. Sie fanden hier ein Optimum bei pH 6,9.  
Die in den eigenen Experimenten ermittelten erhöhten Transpirationen im Bereich pH 6,1–6,5 
sowie die Reduktion der Transpiration bei pH 5,5 stimmen demnach mit den beschriebenen 
Präferenzbereich aus der Literatur überein. Die Transpiration kann aber im Vergleich zum 
Wachstum als der empfindlichere Parameter angesehen werden, da sich hemmende Effekte 
deutlicher und vor allem in kürzeren Zeiträumen abzeichnen. Die leicht erniedrigte Transpira-
tion durch das Fehlen von Eisen in der Nährlösung in einem so kurzen Zeitraum wird nicht in 
der Literatur für Wasserhyazinthen beschrieben. Bei längerem Eisenmangel fehlt das Metall 
als Cofaktor beim Chlorophyllaufbau, so dass der Mangel nach ca. 2 Wochen durch Chloro-
sen deutlich wird (Gopal und Sharma 1981).  
 
3.1.2.2 Cyanid 
Die Phytotoxizität der Blausäure wurde bei pH 6,5 und pH 8,5 untersucht. Tendenziell rea-
gierten die Wasserhyazinthen auf die Cyanidgabe bei dem geringerem pH–Wert empfindli-
cher. Ferner zeigte sich auch eine erhöhte Toxizität, wenn in der Nährlösung Eisen fehlte. 
Die höhere Toxizität bei geringeren pH Werten (Abb. 3.3) erscheint plausibel, wenn man die 
Spezifikation des freien Cyanids in die Überlegungen einbezieht. Während bei pH 6,5  noch 
100%.der Blausäure als ladungsneutrales HCN vorliegen, finden sich bei pH 8,5 bereits 
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13,4% Cyanid–Ionen in Form negativer Ladungsträger. Dies könnte ein Hinweis darauf sein, 
dass undissoziiertes HCN von den Pflanzen besser aufgenommen wird und sich somit toxi-
scher auswirken könnte. Die Phytotoxizität von Cyanid unter unterschiedlichen pH–
Bedingungen wurde bisher nicht untersucht und ist daher nicht durch die Literatur belegt. 
Die deutlich geringere Transpiration der Wasserhyazinthen in der eisenfreien Lösung könnte 
auf zwei Phänomene zurückzuführen gewesen sein. Einerseits hätte der Eisenmangel zu ei-
nem zusätzlichen Stress für die Pflanze führen können. Diese Hypothese wurde durch die 
Kontrollversuche bestätigt. Zum anderen könnte das Eisen selbst auch die Cyanid–Toxizität 
senken: Die Konzentration an Eisen in der Lösung betrug 17,9 µmol L–1. Die Cyanidkon-
zentration betrug in einer Lösung mit 5 mg L–1 192 µmol L–1. Damit ergab sich ein molares 
Verhältnis von ca. 1:11. Falls sich über den Versuchszeitraum das EDTA–komplexierte Eisen 
mit dem freien Cyanid vollständig zu dem weit weniger toxischen Hexacyanoferrat umgesetzt 
hätte, hätten somit nur noch ca. 45% des Cyanids als freies Cyanid in der Lösung vorgelegen. 
Damit wäre auch eine geringere Toxizität zu vermuten. Auch der Einfluss einer Eisenquelle 
auf die Cyanid–Phytotoxizität wurde bisher nicht erforscht. Die einschlägigen Untersuchun-
gen auf dem Gebiet arbeiteten ausnahmslos mit eisenhaltiger Hoaglandlösung. 
In der Literatur finden sich einige Arbeiten, die gleichfalls die Cyanid–Phytotoxizität mit dem 
Parameter Transpiration untersucht haben. Allerdings wurde in allen Studien mit Weiden ge-
arbeitet. Dies hat zwei Ursachen: Zum einen wurden die Bäume tatsächlich auf mit Cyanofer-
raten belasteten Flächen festgestellt, was die Vermutung einer erhöhten Toleranz nahe legt 
(Trapp et al. 2001b) und zum anderen eignen sich Stecklinge von Weiden sehr gut für die 
experimentelle Transpirationsbestimmung per Masseverlust, da die Stecklinge sich ausge-
zeichnet in Erlenmeyerkolben verkorken lassen. 
Trapp et al. (2001a) untersuchten die Transpiration von Korbweiden Salix viminalis unter 
Cyanidbelastung. Sie berechneten aus der Transpirationen einen EC10 von 0,8 mg CN L–1 so-
wie einen EC50 von 4,5 mg CN L–1. In weiteren Untersuchungen mit Korbweiden fanden Lar-
sen et al. (2004) bei 2 mg CN L–1 eine 50%ige Erniedrigung der mit der Kontrolle normierten 
relativen Transpiration nach 72 h und eine 100%ige Mortalität bei 8 mg CN L–1. In einer auf-
bauenden Studie wurde die Nährlösung durch Sand ersetzt, was eine drastische Erhöhung der 
Toleranz der Weiden gegenüber freiem Cyanid zur Folge hatte. Die Bäume zeigten keine Re-
duktion der Transpiration bis 10 mg CN L–1 und eine 50%ige Reduktion bei einer Konzentra-
tion von 20 mg CN L–1 (Larsen et al. 2005). Die Trauerweide Salix babylonica  reagierte ähn-
lich (Yu et al. 2005a). Cyanid – Konzentrationen unterhalb von 1 mg L–1 zeigten keinen deut-
lichen Effekt, während bei 3,7 mg CN L–1 die normierte relative Transpiration leicht abnahm. 
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Die berechneten EC50–Werte lagen bei 8,2 mg CN L–1 (nicht–lineare Regression) und 
11,5 mg CN L–1 (lineare Regression) und sind somit nur geringfügig geringer als die Werte 
für Eichhornia. 
 
3.1.2.3 Kupfer  
Die Phytotoxizität des Kupfers wurde unter verschiedenen pH–Bedingungen und mit zusätz-
lich appliziertem Cyanid untersucht. Tendenziell deutete sich eine Erhöhung der Kupfer–
Toxizität bei geringerem pH der Nährlösung an. Wenn zeitgleich Cyanid appliziert wurde, 
kam es nicht zu einer Erhöhung, sondern zu einer Senkung der Toxizität. Die Schadstoffe 
zeigten also keine additive, sondern antagonistische Wirkung. 
Die höhere Toxizität bei pH 5,5 kann wahrscheinlich nicht allein auf den pH zurückgeführt 
werden, da dieser bei der Ermittlung der Bezugstranspiration berücksichtigt wurde. Eine mög-
liche weitere Erklärung wäre, dass die Pflanzen bei erniedrigtem pH mehr verfügbares Kupfer 
aufnehmen. Diese Hypothese wird durch Abbildung 3.5 gestützt. 
 
Abbildung 3.5: Berechneter Anteil der Kupfer(II)spezies in Lösung als Funktion des pH. Die 
thermodynamische Datenbasis wurde Ball und Ordstrom (1991), Courpron (1967) und 
Schweingruber (1981) entnommen.  
 
Die dominante Kupfer–Spezies zwischen pH 3 und 6 ist der ladungsneutrale Hydroxo-
komplex (Abb.3.5). Ab pH 6 dominieren die anionischen Komplexe. Fällungsreaktionen kön-
nen bei dieser Betrachtung aufgrund der Konzentrationsabhängigkeit vernachlässigt werden. 
Zusätzlich wurde exemplarisch das Kupferkarbonat als gelöstes Salz in karbonatgesättigter 
Lösung dargestellt. Wie die Abbildung verdeutlicht, dominieren ab pH 6–6,5 Kupferspezies, 
die sich aufgrund der Ladung und/oder des Radius (Hydrathülle) stark vom Dihydroxokupfer 
unterscheiden. Aufgrund dessen könnte die Cu–Aufnahme in den Wurzel–Apoplasten E. 
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crassipes  gehemmt sein. Gleiches gilt für die Übertragung in den Symplasten der Wurzeln. 
Beide Phänomene würden sich in einer geringeren Toxizität äußern. Die gleiche These würde 
auch die geringere Toxizität der zeitgleichen Cyanid– und Kupfer–Applikation erklären. Bei 
pH 6,1 liegt das Cyanid ausschließlich als undissoziierte Blausäure vor. Als Konsequenz bil-
det sich der Cyanokomplex nicht direkt aus dem Anion. Bei pH 8,5 dagegen steht das Cyani-
dion zur Komplexbildung zur Verfügung. Die dominante Spezies ist also aller Wahrschein-
lichkeit nach gleichfalls eine Kupferspezies, die sich in Radius und Ladung deutlich differen-
ziert und somit schlechter über die Wurzeln aufgenommen werden könnte. Wenn dem so ist, 
sollte dies durch die Kupferbestimmungen in Lösung und Gewebe bestätigt werden. Ein ähn-
licher Befund wurde auch in ökotoxikologischen Studien mit Lemna minor und Applikation 
von Kupfer in Kombination mit dem Herbizid Diuron erzielt (Teisseire et al. 1999). Beide 
Substanzen wirkten sich additiv aus. Bei bestimmten Konzentrationsverhältnissen aber zeigte 
sich ein leichter Antagonismus, der vielleicht gleichfalls auf eine gehemmte Aufnahme durch 
Komplexierung hindeutet. 
Während in der Literatur einige Arbeiten zur Kupferabsorption aus Nährlösung mit E. crassi-
pes  zu finden sind, dokumentiert keine Arbeit ausreichend die Toxizität. In der Mehrheit der 
Untersuchungen wird diese vollkommen außer Acht gelassen. Soltan und Rashed (2003) be-
richten von Blattschädigungen Eichhornias in Folge von Schwermetallexposition. Sie konn-
ten bis zu einer Konzentration von 5 mg Cu L–1 keine Symptome nach 72 h feststellen, wäh-
rend die Pflanzen bei 10 und 50  mg Cu  L–1 nahezu vollständig eingingen. Satykala und Kai-
ser (1993) untersuchten die Reaktion der Chloroplast–Enzyme Superoxid–Dismutase und 
Glutathion–Reduktase Eichhornias auf Kupfer und Chrom. Sie stellten eine Inhibition beider 
Enzyme durch Kupfer fest und folgerten eine mögliche Toxizität durch einen Überschuss an 
freien Sauerstoffradikalen. 
Heale und Ormrod (1982) stellten sichtbare Toxizitätssymptome mit Weiden bei 4 und 
20 mg Cu L–1 fest. Symeonidis et al. (1985) fanden bereits bei 64 µg Cu L–1 eine 50–60%ige 
Hemmung des Wurzelwachstums bei Agrostis capillaris. Chrysantenum morifolium zeigte 
unter Kupferapplikation eine 13%ige Reduktion des Trockengewichts der Blätter und eine 
45%ige Reduktion bei den Wurzeln. Die maximale Kupferkonzentration der Trockensubstanz 
betrug 57  µg Cu kg–1. Auch die Wurzeln von Lolium perenne zeigten eine ausgeprägte Reak-
tion auf Kupfer. Nur 20 µg L–1 Kupfer in der Nährlösung führten zu einer Hemmung des 
Wurzelwachstums um 50% (Wong 1982). Brassica pekinensis zeigte auch bereits bei Kupfer-
konzentrationen unter 1 µg L–1 deutliche Wachstumshemmungen sowie eine Hemmung des 
N–Stoffwechsels (Xiong und Geng 2006). 
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3.1.3 Zusammenfassung: Toxikologische Untersuchungen 
Die Ergebnisse der Kontrollansätze zeigten keinen negativen Einfluss des Versuchsaufbaus 
auf die Transpiration und die Fitness der Pflanzen. Bei einem pH von 5,5 sollte aber bei der 
Bewertung der toxikologischen Ergebnisse eine erniedrigte Transpiration der Pflanzen, die 
auf den pH und nicht auf die Schadstoffe zurückzuführen ist, berücksichtigt werden. E. cras-
sipes  reguliert den pH des umgebenen Mediums zum Wachstumsoptimum. Bei der Klärung 
alkalischer Abwässer wäre demnach unter der Voraussetzung, dass die Pflanzen nicht nach-
haltig geschädigt werden, damit zu rechnen, dass der pH sich nach einem gewissen Zeitraum 
bei pH 6–7 einpendelt. Unter diesen Bedingungen sollten die Wasserpflanzen eine gute bis 
optimale Fitness zeigen. 
Eichhornia tolerierte ökotechnisch relevante Cyanid- und Kupfer- Konzentrationen bis zu 
mindestens 5 mg L–1 ohne Schäden und somit mehr freies Cyanid als alle bisher getesteten 
Pflanzenarten. Eichhornia zeigte  auch eine höhere Kupfer–Toleranz als andere Pflanzen, die 
in hydroponischen Versuchsaufbauten getestet worden sind. Bei einem Einsatz Eichhornias in 
Kläranlagen zur Aufbereitung cyanidhaltiger Abwässer sollten diese also Konzentrationsspit-
zen von bis zu maximal 10 mg CN L–1 über einen Zeitraum von 72 h tolerieren ohne abzu-
sterben. Nach den Ergebnissen wirken sich leicht alkalische Abwässer mit Blausäure und / 
oder Kupfer weniger toxisch aus, als schwach saure. Dies wäre eine optimale Voraussetzung 
für den Einsatz in Pflanzenkläranlagen zur Klärung der alkalischen Goldbergbauabwässer. 
Die Wasserpflanzen wurden einmalig mit den Schadstoffen behandelt. Adaptionsprozesse 
konnten somit ausgeschlossen werden. Die EC50 Konzentrationen betrugen 13 mg CN L–1 und 
30 mg Cu L–1 (Probit Analyse). 
 
3.2 Kupfer–Aufnahme aus Nährlösung  
3.2.1 Ergebnisse 
In Abbildung 3.6 sind die Resultate der Kupfergehaltsbestimmungen aus den Hydroponik–
Toxizitätstests über 72 h dargestellt. In Tabelle 3.3 sind die Kupfergehalte nach 72 h aufge-
führt. Wie im vorangegangenen Kapitel erläutert, wurde die Kupferabsorption durch Wasser-
hyazinthen bei pH 5,5 und 6,1 untersucht. Darüber hinaus wurde auch der Einfluss des Cya-
nids auf die Kupferabsorption bei pH 6,1 und 8,5 ermittelt sowie in Langzeitinkubation bei 
pH 5,2 und pH 7,2 (Abb. 3.7). 
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Abbildung 3.6: Reduktion der Kupferkonzentration in Nährlösung aus hydroponischen Ver-
suchen über 72 h Inkubation; bei 2–20 mg L–1 Initialkonzentration und variierendem pH (A–
B) sowie zusätzlicher Applikation von 5 und 10 mg CN L-1 (C–D). Die Fehlerbalken zeigen 
die Standardabweichung von n = 5. 
 
Die Kupfergehalte nahmen über den Versuchszeitraum ab. Bei dem Ansatz pH 5,5 wurden die 
Gehalte über 48 h deutlich reduziert, anschließend kam es zur Stagnation. Hierbei waren mit 
steigenden Initialkonzentrationen höhere Abnahmen zu beobachten. Beispielsweise betrug die 
mittlere Kupferkonzentration im 20 mg L–1 Ansatz nach 72 h 0,7 mg Cu L–1. Damit ergab sich 
eine Abnahme von 96,5%. Bei den restlichen Initialkonzentrationen betrugen die Endkonzent-
rationen 1,4–1,9 mg L–1. Bei der 2 mg L–1 Initialkonzentration betrug die Senkung des Kup-
fergehaltes demnach nur 12,5% (0,25 mg Cu L–1). In der Inkubation bei pH 6,1 ergab sich ein 
anderes Bild. Die Kupferkonzentrationen fielen höher aus, eine Stagnation nach 48 h war nur 
bei den Ansätzen mit 20 und 2 mg L–1 Initialkonzentration sichtbar. Hier wurde eine Redukti-
on um 20,5% (4,1 mg L–1) und 5% (0,1 mg L–1) ermittelt. Unter Cyanid–Einfluss war keine 
Abnahme der Kupferkonzentration innerhalb von 72 h feststellbar. Weder bei pH 6,1 noch bei 
pH 8,5 nahm der Kupfergehalt in der Lösung signifikant ab (p > 0,05). Hingegen war bei län-
gerer Inkubationsdauer über 232 h eine deutliche Senkung der Kupfergehalte in Nährlösung 
zu beobachten (Abb. 3.7). Während der ersten 64 h Inkubation konnte keine oder nur eine 
geringfügige Kupferabnahme beobachten werden, was die Resultate aus Abbildung 3.6 bestä-
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tigen. Anschließend nahmen die Gehalte jedoch stetig ab (Abb. 3.7). Die Kupfergehalte wur-
den bei pH 7,2 um ca. 30%, bei pH 5,2 um ca. 50% nach 232 h Inkubation reduziert. Die Ge-
halte der unterschiedlichen pH–Behandlungen unterschieden sich nach Versuchabbruch 
(232 h) signifikant voneinander (p < 0,01). 
 
 
Abbildung 3.7: Kupfergehalt in % der Ausgangskonzentration in Nährlösung aus hydroponi-
schen Versuchen über 232 h Inkubation; Applikation: 5 mg L–1 Kupfer und 5 mg L–1 Cyanid. 
Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 5. 
 
In Abbildung 3.8 sind die mittleren Kupfergehalte der Blätter in mg (g TS)–1 nach den Inku-
bationen bei den unterschiedlichen Kupferkonzentrationen dargestellt. Die Markierung bei 
0,02 (g TS)–1 bezieht sich auf die mittlere Kupferkonzentration der Blätter Eichhornias ohne 
Kupfergabe (Kontrolle). Nur die Inkubation mit 5 mg Cu L–1 bei pH 5,5 führte zu signifikant 
erhöhten Kupfergehalten in den Blättern (p < 0,05). Aus den höher konzentrierten Lösungen 
wurde vergleichsweise weniger Kupfer in die Blätter transportiert. Auch in der Inkubation mit 
Cyanid führte 5 mg Cu L–1 in der Nährlösung zu höheren Cu–Gehalten in den Blättern als 
10 mg Cu L–1. Die Kupfergehalte der Blätter nach der Inkubation bei pH 6,1 schienen sich 
zufällig im Bereich des natürlichen Kupfergehaltes zu verteilen und lieferten somit keine sig-
nifikanten Resultate (p > 0,05). 
In den Wurzeln Eichhornias fanden sich deutlich höhere Kupfergehalte. In allen Ansätzen 
akkumulierten die Pflanzen signifikant (p < 0,01) mehr Kupfer als die Kontrollpflanzen. Die 
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Gehalte lagen zwischen 1 und 12 mg (g TS)–1 (Abb. 3.9). Die Kontrollpflanzen dagegen ak-
kumulierten nur ca. 0,03 mg (g TS)–1. Somit lag der Anreicherungsfaktor zwischen 30 und 
400. Tendenziell akkumulierten die Pflanzen mehr Kupfer mit steigender Kupferkonzentrati-
on in der Nährlösung. Die einzige Ausnahme bildete die Inkubation bei 20 mg L–1 und 
pH 6,1. Wie in den Blättern war auch in den Wurzeln unter Cyanid–Einfluss wesentlich we-
niger Kupfer akkumuliert. Die Gehalte bewegten sich zwischen 0,5 und 2,25 mg (g TS)–1.  
 
 
Abbildung 3.8: Kupfergehalte der Blätter Eichhornias nach 72–stündiger Inkubation in 
hydroponischen Systemen bei verschiedenen Kupfer–Initialkonzentrationen, pH (A–B) und 
Cyanidkonzentrationen (C–D); Die durchgehende Markierung bei 0,02 mg (g TS)–1 bezieht 
sich auf die mittlere Kupfermenge in Kontrollpflanzen, die nicht mit Kupfer inkubiert worden 
sind. Die durchbrochenen Linien kennzeichnen die Standardabweichung dieser Kontrollbe-
stimmung. Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 5. 
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Abbildung 3.9: Kupfergehalte der Wurzeln Eichhornias nach 72–stündiger Inkubation in 
hydroponischen Systemen bei verschiedenen Kupfer–Initialkonzentrationen, pH (A–B) und 
Cyanidkonzentrationen (C–D); Der mittlere Kupfergehalt der Wurzeln der Kontrollpflanzen 
lag bei 0,03 mg (g TS)–1. Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 5. 
 
Tabelle 3.3: Kupfergehalte in Nährlösung nach 72 h Inkubation mit E. crassipes  
Kupfer (mg L–1) Behandlung 
t0: 20 mg L–1 t0: 10 mg L–1 t0:5 mg L–1 t0:2 mg L–1 
pH 5,5 0,7 
±0,3 
1,4 
±0,3 
1,9 
±0,1 
1,7 
±0,1 
pH 6,1 15,9 
±0,3 
3,3 
±0,6 
2,7 
±0,5 
1,9 
±0,1 
pH 6,1 
+5 mg CN L–1 
– – 4,4 
±0,3 
– 
pH 6,1 
+10 mg CN L–1 
– 9,3 
±0,8 
– – 
pH 8,5 
+5 mg CN L–1 
– – 4,6 
±0,3 
– 
pH 8,5 
+10 mg CN L–1 
– 9,7 
±0,4 
– – 
Die Kupfergehalte beziehen sich auf die mittleren Konzentrationen der Nährlösungen nach 
72 h Inkubation in hydroponischen Testsystemen mit E. crassipes. Die t0 Werte beziehen sich 
auf die applizierten Initial–Konzentrationen. Der Standardfehler zeigt die Standardabwei-
chung von n = 5. 
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3.2.2 Diskussion der Kupfer–Aufnahme aus Nährlösung 
Eichhornia absorbierte Kupfer aus der Nährlösung und akkumulierte dies größtenteils in den 
Wurzeln. Die Absorption wurde durch pH–Werte über 5,5 sowie durch Cyanid als starken 
Komplexbildner gehemmt. Bei Langzeitinkubation wurde das Kupfer aus dem Cyanokomplex 
aufgenommen. Insbesondere ein saurer pH der Nährlösung schien sich förderlich auf die Me-
tall–Absorption auszuwirken. 
Die Resultate der Kupfertoxizität bei verschiedenen pH–Bedingungen und Cyanid–
Konzentrationen legten die Vermutung nahe, dass Kupferspezies mit erhöhtem Radius und 
Ladung schlechter aus der Nährlösung aufgenommen wurden. Die Ergebnisse der Kupferbe-
stimmungen aus Nährlösung stützten diese Hypothese. Tatsächlich wurde bei pH 6,1 sowie 
unter Cyanid–Einfluss weniger Kupfer absorbiert. Am deutlichsten war dies bei einer Initial-
konzentration von 20 mg L–1 Kupfer sowie in den Cyanid–Behandlungen sichtbar. Der 
Kupfercyano–Komplex schien aber nicht über einen längeren Zeitraum stabil zu sein. Insbe-
sondere bei einem sauren pH, der die Zersetzung des Komplexes fördert, nahm die Kupfer-
konzentration in Nährlösung signifikant (p < 0,01) ab (Abb. 3.7). Die geringere Cyanid / Kup-
fer–Toxizität bei pH 8,5 im Vergleich zu pH 6,1 lässt sich nicht durch die Kupferabsorption 
erklären. Die Gehalte in Nährlösung und Gewebe unterschieden sich nicht signifikant 
(p > 0,05). Vermutlich wird bei pH 8,5 effektiv weniger Cyanid aufgenommen, da hier 13,4% 
dissoziiert vorliegen, welches aufgrund der negativen Ladung vermutlich schlechter über den 
Apoplasten der Wurzel aufgenommen wird. 
Die Kupferaufnahme durch Eichhornia wurde in einigen Studien unter verschiedenen Bedin-
gungen untersucht. Granato (1993) untersuchte den Kupfergehalt in Containern mit Wasser-
hyazinthen unter gleichzeitiger Cyanid–Applikation. Er konnte keine Abnahme der Kupfer-
konzentration nach 48 h feststellen. Yahya et al. (1986) fanden gehemmte Aufnahmeraten, 
wenn starke Komplexbildner (EDTA, Huminsäuren) gleichzeitig appliziert wurden. Schwä-
chere Komplexbildner wie Zitronensäure oder Aminosäuren zeigten eine geringere Hemmung 
der Kupferabsorption. E. crassipes akkumulierte in dieser Studie maximal bis zu 
2,4 mg (g TS)–1, bei einer applizierten Kupferkonzentration von bis zu 2 mg L–1. Sie fanden 
darüber hinaus, dass ab pH 6 die Kupferaufnahme um ca. 40% sinkt und ermittelten ein Op-
timum bei pH 5,5. Dies wurde auch von Lee und Hardy (1987) beobachtet. In der gleichen 
Studie wurde auch festgestellt, dass Komplexbildner die Kupferaufnahme hemmen. Außer-
dem fanden sie eine schnelle Aufnahmephase innerhalb von 48 h Stunden mit anschließender 
Stagnation. Auch Rai et al. (1993) fanden eine höhere Kupferaufnahme bei pH 4–5 und zu-
dem einen hemmenden Effekt, wenn gleichzeitig Zink in der Lösung zugegen war. Sie führten 
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die Beobachtungen und den Mechanismus der Metallabsorption generell auf einen Katione-
naustausch mit negativen Zellwandbestandteilen des Wurzel–Apoplasten zurück. Low et al. 
(1994) nutzten getrocknete Wurzeln Eichhornias, um Kupfer aus Lösung zu absorbieren. Sie 
erzielten eine maximale Absorption von 20,9 mg (g TS)–1. Sie fanden auch eine maximale 
Absorption um pH 5 und eine Hemmung durch starke Komplexbildner. Auch in dieser Studie 
wurde die Sorption ausschließlich auf einen apoplastischen Kationenaustausch zurückgeführt. 
Kelley et al. (2000) stützen diese Vorstellung durch IR und NMR Spektren von Wurzelex-
trakten Eichhornias, die mit Eu(III) inkubiert waren. Sie stellten fest, dass das Schwermetall 
intrazellulär durch Carboxylfunktionen gebunden wurde. Allerdings bleibt fragwürdig, wie 
aussagekräftig Studien mit gefriergetrockneten Extrakten sein können und wie weit sie Auf-
nahmemechanismen lebendiger Wurzelzellen aufdecken können. Ein ähnlicher Ansatz wurde 
von Ghabbour et al. (2004) verfolgt. Sie versuchten gleichfalls durch NMR und IR Spektren, 
die Metallbindung in den Wurzeln E. crassipes  aufzudecken. Sie schlussfolgerten aufgrund 
des Vergleiches mit Referenzspektren, dass Huminsäuren in Eichhornia die Metalle binden. 
Obwohl die Methodik dieser Studie einwandfrei war, so ist die Schlussfolgerung zweifelhaft, 
da die IR – und NMR – Spektren nur auf Funktionalitäten zurückgeführt wurden. Die Aussa-
ge, dass sich in Huminsäuren ähnliche Verhältnisse von Carbonlygruppen, Carboxylgruppen 
usw. finden ließen, gestattete nicht die Schlussfolgerung, dass in den Wurzeln Eichhornias 
tatsächlich Huminsäuren vorlagen, zumal deren Struktur bis heute nicht geklärt ist. So et al. 
(2003) verfolgten einen anderen Ansatz. Sie isolierten kupferresistente Bakterien aus der Rhi-
zosphäre der Wasserhyazinthen und führten Versuche mit gezielter Inokulation und Antibio-
tika – Behandlungen durch. Sie konnten durch die Bakterien eine bis zu 1,9–fache Steigerung 
der Kupferabsorption aus Nährlösung erzielen. Tatsächlich wiesen sie auch nach, dass durch 
die Bakterien die Wurzelzellen selbst gleichfalls mehr Kupfer aufnahmen. Diese Studie zeig-
te, dass die Vorstellung der Metallabsorption durch E. crassipes  als simpler Katione-
naustausch wohl eine zu starke Vereinfachung eines vielleicht viel komplexeren Phänomens 
sein könnte. Die Vorstellung des Kationen – Austauschs setzt im Übrigen voraus, dass tat-
sächlich Kationen vorliegen. Abbildung 3.5 zeigt hingegen, dass im Falle von Kupfer beim 
Absorptionsmaximum der Wasserpflanzen um pH 5 zu 100% eine neutrale Spezies vorliegt. 
Dies gilt außerdem auch für zahlreiche weitere Metalle wie das essentielle Eisen oder Zink. 
Vor diesem Hintergrund wäre eine plausiblere Vorstellung, dass ungeladene Metallkomplexe 
ungehinderter den Apoplasten und den Symplasten durchqueren könnten. 
 
3. Ergebnisse & Diskussion                
 71
3.2.3 Zusammenfassung: Kupfer – Aufnahme 
Die Untersuchungen zur Kupferabsorption verdeutlichten das durch zahlreiche Studien be-
schriebene hohe Schwermetall – Akkumulationspotential Eichhornias. Die gleichzeitige Ap-
plikation von Blausäure führte zu einer Hemmung der Kupferabsorption. Dies könnte sich bei 
der Klärung von Abwässern aus dem Goldbergbau als Problem erweisen. Langzeitinkubatio-
nen führten aber dennoch zu einer Absorption des Kupfers aus dem Cyanokomplex. Die Auf-
nahme des Kupfers wurde zudem durch einen geringen pH gefördert. Somit könnte sich der 
pH des Abwassers im Klärsystem als geeignete Stellgröße erweisen, um die Absorption des 
Kupfers in Komplexform bzw. die Freisetzung des Kupfers aus dem Komplex zu beschleuni-
gen. 
 
3.3 14CN–Degradation & Absorption im Batch–Verfahren 
3.3.1 Ergebnisse 
Ziel der Inkubation von Blättern und Wurzeln Eichhornias in Batch–Systemen war in erster 
Linie die Beantwortung der Frage, ob 14C–Cyanid durch Gewebe Eichhornias aufgenommen 
und dort akkumuliert oder umgesetzt wird. Weiterhin sind in diesem Kapitel die Ergebnisse 
der experimentellen Bestimmung der Michaelis–Menten Parameter dargestellt. Diese Versu-
che wurden auch mit anderen ökotechnisch relevanten Pflanzenspezies durchgeführt, um den 
Vergleich der Cyanid–Abbauleistung zu ermöglichen. 
 
 
Abbildung 3.10: Abbau–Kinetik 14C markierten Cyanids im Batch–Verfahren mit E. crassi-
pes und Kontrollansätze ohne Gewebematerial. Die Werte beziehen sich auf den prozentualen 
Anteil der applizierten Radioaktivität. Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von 
n = 3. 
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Die Absorption der applizierten Radioaktivität durch Blattstücke wurde mit einer Lichtquelle 
und unter Lichtausschluss durchgeführt (Abb. 3.10). Bei beiden Ansätzen wurden ähnliche 
Abbaukinetiken 1. Ordnung ermittelt und der Gehalt an 14C–Cyanid war innerhalb von 24 h 
um 90% reduziert. Die Resultate der Regressionen für die jeweilige Abbaukinetik sind im 
Abbildung 3.10 angegeben. Die geringfügig geringere Konzentration in der Behandlung mit 
Licht nach Versuchsende war auf eine höhere Anzahl an Proben–Entnahmen zurückzuführen. 
Der 14C–Cyanid–Gehalt in den Kontrollansätzen ohne Pflanzenmaterial belief sich nach 48 h 
auf 27% (Abb. 3.10). Diese Abnahme war auf Ausgasung von H14CN zurückzuführen, wel-
ches in den Fallen fixiert wurde. Die Wiederfindung in den Kontrollen betrug ca. 100% und 
nur 0,15% wurde zu 14CO2 konvertiert (Tab. 3.4). In den Ansätzen mit Blattstücken wurden 
35–40% der applizierten Radioaktivität im NaOH–Extrakt gefunden und 6–10% wurden zu 
14CO2 (Tab. 3.4) umgewandelt.  
 
Table 3.4: 14C–Bilanz der 14CN Degradation in batch Tests mit E. crassipes  
 
Kompartiment 
 
Extrakt 
(%)* 
Falle: 
14CO2  
(%)* 
Falle: 
H14CN  
(%)* 
 
NER 
(%)* 
 
Rest 
(%)* 
 
Proben 
(%)* 
 
Summe 
 (%)* 
Blätter  35,5 
± 2,2 
10,5 
± 1,7 
15,4 
± 5,3 
3,8 
± 0,6 
1,5 
± 0,3 
24,8 
± 3,4 
91,5 
± 1,3 
Blätter  
(kein Licht) 
37,0 
± 6,5 
6,4 
± 1,2 
25,1 
± 2,4 
1,3 
± 0,2 
3,9 
± 1,6 
16,0 
± 0,9 
89,7 
± 4,8 
Wurzeln 
(kein Licht) 
11,9 
± 0,8 
24,9 
± 2,4 
26,9 
± 5,5 
1,1 
± 0,5 
27,6 
± 4,2 
2,5 
± 0,1 
97,9 
± 1,8 
Kontrolle 
(kein Gewebe) 
– 
 
0,1 
± 0,03 
 59,9 
± 2,6 
– 
 
26,6 
± 4,1 
20,7 
± 0,4 
107,4 
± 4,8 
*Die Werte beziehen sich auf den prozentualen Anteil der applizierten Radioaktivität. Die 
gasförmigen 14C–Spezies (14CO2, H14CN) wurden mit Gasfallen bilanziert. Der Extrakt bezieht 
sich auf die Radioaktivität im NaOH–Extrakt nach Aufschluss durch Mörsern in flüssigem 
Stickstoff und Ultraschall. NER: Der Nicht Extrahierbare Rückstand wurde vollständig ver-
brannt und das 14CO2 per Flüssigzintillationszählung bestimmt. Der Standardfehler zeigt die 
Standardabweichung von n = 3. 
 
Im Extrakt konnte kein UV oder 14C–Signal des Cyanids detektiert werden (Abb. 3.11). Das 
14C – Signal im Extrakt eluierte wie Carbonat nach 2 Minuten. Aufgrund der UV – Absorpti-
on dieses Signals im sichtbaren Bereich (> 400 nm) war dieses Signal aber wahrscheinlich 
nicht Carbonat zuszuordnen. Die Chromatogramme ließen den Schluss zu, dass der Cyanid – 
Anteil in den Extrakten mindestens unter 3,3% war. In den Fallen der Eichhornia–Ansätze 
war neben H14CN auch 14CO2 detektierbar (Abb. 3.11). Nur ein sehr geringer Anteil war nicht 
extrahierbar und wurde durch Verbrennung quantifiziert (Tab. 3.4). Die Wurzeln wurden aus-
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schließlich im Dunkeln inkubiert, um die natürlichen Verhältnisse zu simulieren. Die Abnah-
me der Radioaktivität mit Wurzeln verlief langsamer als mit Blättern (Abb. 3.10). Nach 24 h 
waren noch 48% und nach 49 h 28% der Radioaktivität in Lösung. In der Bilanz unterschie-
den sich die beiden Ansätze sehr deutlich. In den Wurzeln wurde deutlich weniger Radioakti-
vität gefunden als mineralisiert wurde. Dementsprechend wurden um 12% nach Versuchsende 
im Extrakt gefunden und bis zu 25% war zu 14CO2 mineralisiert (Tabelle 3.4). 
 
Tabelle 3.5: Michaelis–Menten Parameter der Cyanid–Degradation mit Blattstücken 
 E. crassipes P. australis T. latifolia 
vmax 
(mg CN kg h–1) 
33,6 
± 3,8 
6,5 
± 0,6 
6,8 
± 2,8 
p < 0,01 < 0,01 0,08 
KM 
(mg CN L–1) 
11,8 
± 1,3 
4,4 
± 0,7 
4,6 
 ± 3,6 
p < 0,01 < 0,01 0,29 
 
 
 
Nichtlineare Regression 
R2 99,8 99,6 94,0 
vmax 
(mg CN kg h–1) 
35,5 
± 4,3 
5,5 
± 0,5 
9,8 
± 3,1 
p < 0,001 < 0,01 0,051 
KM 
(mg CN L–1) 
12,0 
± 1,8 
3,2 
± 0,3 
8,5 
± 4,4 
p < 0,01 < 0,01 0,051 
 
 
 
Lineweaver–Burk 
R2 99,7 99,5 99,3 
Für die aus der Cyanid–Degradation im Batch–Verfahren berechneten Koeffizienten vmax  und 
KM  sind jeweils Standardfehler von n = 3 und Irrtumswahrscheinlichkeiten p (aus T–Test) 
angegeben. Der Regressionskoeffizient R2 bezieht sich auf das lineare bzw. nichlineare Reg-
ressionsverfahren. 
 
Die Bestimmung der Michaelis–Menten Parameter wurde auch mit Blattstücken Typha latifo-
lias und Phragmites australis durchgeführt. Die Wiederfindung der Kontrollen lag bei 100,1 
± 4,3% (2 mg CN L–1) und 99,1 ± 2,1% (16 mg CN L–1). Aufgrund dieser hohen Wiederfin-
dungsrate ergab sich kein Hinweis auf nicht erfasste Verlustprozesse. Die zu Versuchsbeginn 
auf pH 8,5 eingestellte Hoaglandlösung lag zu Versuchsende bei pH 6,8–7,2. Die Michaelis–
Menten Parameter vmax und KM wurden zum Zeitpunkt der besten Kurvenregression ermittelt 
(3, 4 h). Die lineare und nichtlineare Regression ist exemplarisch für E. crassipes  in Abbil-
dung 3.12 dargestellt. Die Michaelis–Menten Parameter vmax und KM lagen für E crassipes ca. 
um den Faktor 3–5 höher als bei den Helophyten T. latifolia und P. australis (Tab. 3.5). Beide 
Regressionsmethoden führten bei Eichhornia und Phragmites zu ähnlichen und signifikanten 
(p < 0,05) Resultaten, während die Ergebnisse für T. latifolia nicht signifikant (p > 0,05) aus-
3. Ergebnisse & Diskussion                
 
 74 
fielen. Dementsprechend waren auch die Standardfehler höher und die Michaelis–Menten 
Parameter der unterschiedlichen Regressionsmethoden bei Typha führten zu deutlich unter-
schiedlichen Resultaten. Bei den Helophyten war ein auffälliges geringes Verhältnis der Mi-
chaelis–Menten Parameter zwischen ca. 1,1 und 1,7 zu beobachten (Tab. 3.5).  
 
 
Abbildung 3.11: (AI)-HPLC–UV/14C–Chromatogramme aus batch Versuchen mit E. crassi-
pes; a) Cyanid–Signal aus der Falle des Kontrollansatzes ohne Pflanzen; b) Nichtzugeordnete 
Radioaktivität aus den Blatt–Extrakten Eichhornias (Signale konnten nicht eindeutig Carbo-
nat zugeordnet werden); c) 14CO32–/Cyanid Signal aus der Falle mit E. crassipes; Die Cyanid 
– Signale konnten durch spezifische UV – Absorption bei 267, 284, und 315 nm eindeutig 
identifiziert werden. Das obere Chromatogramm der Teile a)–c) zeigt jeweils die UV–
Detektion in mV, das untere die 14C–Detektion in cps (counts per second) der Festkörperzin-
tillationszählung. Die Trennung wurde auf einer Dionex 14A Anionentauschersäule (AI) 
durchgeführt (vgl. Kap. 2.1.2). 
 
0 00 2 00 4 00
60
80
mV 
0,00 2,00 4,00
0
10
20 CPS 
L 
00
1-
>
0 00 1 00 2 00 3 00 4 00
100
150 mV 
0 00 1 00 2 00 3 00 4 00
0
100
200 CPS 
L 
00
6-
>
0,00 1,00 2,00 3,00 4,00
0
500
CPS 
0
100
200
300 mV 
14CO32–
Falle:  
 
E. crassipes 
[Ni(14CN)4] 2–
Blatt-Extrakt:  
 
E. crassipes 
Falle:  
 
Kontrolle 
? 
14
C
–D
et
ek
tio
n 
(c
ps
) /
 U
V–
D
et
ek
tio
n 
(m
V)
 
Zeit (min) 
a) 
b) 
c) 
3. Ergebnisse & Diskussion                
 75
CN [mg L-1]
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18
v 
[m
g 
C
N
 k
g-
1  
h-
1 ]
2
3
4
5
6
7
8
9
10
11
1 / CN [L mg-1]
-0,1 0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6
1 
/ v
 [k
g 
h 
(m
g 
C
N
)-1
]
0.2
0.1
0.15
4
8
12
16
2
0.0 .1 . . . . .
CN (mg L–1) 1 / CN (L mg –1)
.
A B
1 
/ v
(k
g 
h 
m
g 
C
N
–1
)
v
(m
g 
C
N
 k
g–
1
h–
1 )
v 
[m
g 
C
N
 k
g-
1  
h-
1 ]
1 
/ v
 [k
g 
h 
(m
g 
C
N
)-1
]
1 
/ v
(k
g 
h 
m
g 
C
N
–1
)
v
(m
g 
C
N
 k
g–
1
h–
1 )
1 
/ v
(k
g 
h 
m
g 
C
N
–1
)
v
(m
g 
C
N
 k
g–
1
h–
1 )
 
Abbildung 3.12: Ermittlung der Michaelis–Menten Parameter. A: Nichtlineare Regression; 
B: Lineweaver–Burk Plot (lineare Regression); v: konzentrationsabhängige Abbaugeschwin-
digkeit Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 3. (Methodik: siehe Kap. 
2.4.2) 
 
3.3.2 Diskussion der 14CN Degradation & Absorption im Batch Verfahren 
Bei der Diskussion der Cyanid–Degradation (auch der Literaturwerte) ist die theoretische Na-
tur von vmax und KM zu beachten. Die Berechnungen erfassen keine toxischen Effekte. Alle 
Experimente konnten demnach nur im nicht–hemmenden Konzentrationsbereich durchgeführt 
werden. Bei Eichhornia waren daher Konzentrationen bis 16 mg L–1 (vgl. Abb. 3.12), bei den 
anderen Pflanzen nur bis 6 mg L–1 möglich. Über diesen Konzentrationen hinaus war ein dras-
tischer Einbruch der Abbaukinetik zu beobachten.  
Tendenziell führte die Berechnung der Parameter per linearer Regression mit Ausnahme von 
P. australis zu höheren Werten (Tab. 3.5). Dieser Trend wird auch von Yu et al. 2005c sowie 
von Larsen et al. 2004 bestätigt. Nach beiden Studien liefert die nichtlineare Regression gene-
rell verlässlichere Resultate, da sich die Michaelis–Menten Kinetik asymptotisch vmax nähert 
(Abb. 3.12). Bei der linearen bzw. doppeltreziproken Auswertung führen daher relativ geringe 
Fehler von v zu einer hohen Variation von 1/v und 1/KM und damit zu einem großen Fehler 
bei beiden Parametern. Generell ist also die nichtlineare Regression verlässlicher. Wenn aller-
dings beide Regressionen sehr ähnliche Parameter liefern, ist das ein Indiz für eine hohe Vari-
anzhomogenität der Rohdaten. 
Die höheren Werte der Maximalgeschwindigkeit vmax für Eichhornia im Vergleich zu den 
getesteten Helophyten unterstreicht die besondere Eignung dieser Pflanze hinsichtlich des 
Cyanid–Abbaus. Dies zeigt sich auch durch den breiteren Konzentrations–Toleranzbereich 
von bis zu 16 mg L–1. Das auffällig geringe Verhältnis von vmax und KM bei allen Pflanzen 
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könnte ein Hinweis auf die Hemmung der enzymatischen Aktivität sein. Beispielsweise führt 
gemischte Hemmung durch die Bildung von Enzym–Substrat– und Inhibitor–Komplexen zur 
Senkung von vmax und Steigerung von KM (vgl. Taiz und Zeiger 2000). Dementsprechend wä-
re es denkbar, dass sich die toxische Wirkung des Cyanids auf die gesamte Zellphysiologie 
der Pflanzen auch in der Hemmung der β–Cyanoalanin–Synthase auswirkt. 
Die Cyanid–Degradationsraten fielen ähnlich aus wie andere Werte aus der Literatur, die mit 
sehr ähnlicher Methodik gewonnen wurden. Larsen et al. (2004) erzielten die höchste Degra-
dationsrate aus Nährlösung mit Salix viminalis x schwerinii. Die Blattstücke reduzierten den 
Cyanidgehalt innerhalb von 18 h auf 10% der Ausgangskonzentration. Die berechneten vmax 
und KM lagen bei 10 mg CN kg–1 h–1 und 1 mg CN L–1. Die gleiche Gruppe erhielt in einer 
folgenden Arbeit ähnliche Ergebnisse mit S. viminalis (Larsen et al. 2005). Die höhere Ab-
bauleistung wurde auch hier nicht mit Wurzel–, sondern mit Blattstücken erzielt. Mit 2 g 
Blattmaterial beobachteten sie nach 20 h eine 50%ige, nach mehr als 50 h eine 100%ige Sen-
kung bei einer Ausgangskonzentration von 2 mg CN L–1. Sie kalkulierten vmax mit 
6,9 mg CN kg–1 h–1 und KM mit 0,6 mg CN L–1. Yu et al. (2005c) untersuchten die Cyanidab-
sorption mit Blattstücken von 12 Pflanzenspezies (Sambucus, Salix, Prunus, Nymphea u.a.) in 
einem Konzentrationsspektrum von ca. 1–7 mg CN L–1. Sie berechneten mittels nichtlinearer 
Regression maximale Abbaukapazitäten vmax von 6,7–22 mg CN kg–1 h–1 und KM –Werte zwi-
schen 0,9–3,1 mg CN L–1. Die höchste Abbauleistung wurde mit Sambucus chinensis erzielt. 
Auch in dieser Studie wurden teilweise auffällig geringe Verhältnisse von vmax und KM ermit-
telt, die aber von den Autoren nicht diskutiert wurden. 
Aufgrund der Tatsache, dass es sich bei der Radioaktivität im Pflanzenextrakt Eichhornias 
nicht um 14C–Cyanid handelte, muss eine Metabolisierung des Cyanids in den Pflanzen statt-
gefunden haben. Die Entwicklung von 14CO2 in den Ansätzen mit Pflanzen ist nicht zwangs-
läufig ein Hinweis auf eine oxidative Cyanid–Mineralisierung, die typisch für Mikroorganis-
men wäre (Guilloton et al. 2002; Figuira et al. 1996). Eine andere Erklärung wäre eine enzy-
matische Abspaltung von 14CO2 aus Asparaginsäure zu 3–Aminopropionamid (Karlson 1988; 
Wriston 1985; Wriston und Yellin 1973) bzw. die direkte Umsetzung des β–Cyanoalanins zu 
Aspartat (vgl. Abb. 1.6; Volmer 2005; Piotrowski et al. 2001). Somit könnte auch das 14CO2 
als Hinweis auf die bekannte Detoxifizierung zu Asparagin bzw. Aspartat (Maruyama et al. 
2001; Hatzfeld et al. 2000; Manning 1988) gewertet werden. Obwohl die Blätter mit Isopro-
pylalkohol gewaschen worden sind, konnten unter diesen Bedingungen mikrobielle Degrada-
tionsprozesse bzw. die direkte Mineralisierung des Cyanids nicht vollkommen ausgeschlossen 
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werden. Nur durch Untersuchungen mit sterilen Zellkulturen könnte dieser Anspruch erfüllt 
werden. 
Die Abbauversuche mit Wurzeln wurden unter nicht–sterilen Verhältnissen durchgeführt, um 
die rhizosphären–assoziierte Mikroflora zu erhalten. Die Mikroflora der Wurzeln E. crassipes  
wurde mehrfach in der Literatur hinsichtlich des positiven Einflusses auf Nährstoff– und 
Schadstoffreduktion erwähnt (So et al. 2003; Sipaúba–Taveres et al. 2002). Aus diesem 
Grund war zu erwarten, dass die Wurzeln Eichhornias mehr Cyanid in kürzeren Zeiträumen 
entfernen. Tatsächlich war das nicht der Fall. Die Blätter erwiesen sich als deutlich effektiver. 
Die Beobachtungen können auch von Larsen et al. (2005) mit Salix bestätigt werden. Aller-
dings wies die hohe 14CO2 Produktion in den eigenen Ansätzen auf eine bakterielle Minerali-
sierung des 14C–Cyanid hin. 
 
3.3.3 Zusammenfassung: 14CN – Degradation im Batch Verfahren 
Die Resultate zeigten eindeutig, dass Gewebe von E. crassipes  freies Cyanid aufnimmt und 
umsetzt. Der Vergleich der maximalen Abbaugeschwindigkeiten vmax demonstrierte zudem, 
dass E. crassipes  deutlich mehr Cyanid umsetzen kann als andere Pflanzen. Somit bewies 
Eichhornia die grundsätzliche physiologische Eignung für den Einsatz zur Cyanid–
Degradation. Die Inkubation mit Wurzelstücken wies aufgrund der Entwicklung von erhebli-
chen Mengen 14C–markierten Kohlenstoffdioxids auf eine mikrobiologische Umsatzleistung 
hin. Auch in den Ansätzen mit Blättern wurde 14CO2 festgestellt. Im Vergleich setzten die 
Blätter aber deutlich mehr Cyanid um, was den Schluss nahe legt, dass im Klärbetrieb tatsäch-
lich die ganzen Pflanzen und nicht nur die wurzelassoziierte Mikroflora das Cyanid abbauen, 
vorausgesetzt die Pflanzen nehmen das Cyanid über die Wurzeln auf und transportieren es im 
Xylem zu den Blättern.  
 
3.4 14CN–Bilanzierung nach Aufnahme über die Wurzeln 
3.4.1 Ergebnisse 
Während der Vorversuch nur der Visualisierung der Aufnahme und Verteilung der Radioakti-
vität in E. crassipes  diente, sollte in der Inkubation in Flow–through–Systemen die Abbauki-
netik sowie der Verbleib der Radioaktivität quantitativ erfasst werden. Im letzteren Versuchs-
ansatz war die Konzentration an freiem Cyanid (5 mg L–1) so gewählt, dass hemmende Effek-
te durch Toxizität ausgeschlossen werden konnten. E. crassipes  war im hydroponischen Ver-
suchsaufbau eingeschlossen, sodass eine Ausgasung von flüchtiger Radioaktivität aus der 
Nährlösung weitestgehend vermieden werden konnte. Ziel dieser Versuche war die Bilanzie-
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rung der aus den Blättern freigesetzten gasförmigen Radioaktivität, der Radioaktivität in 
Wurzeln und Blättern sowie der Darstellung der Abbaukinetik von 14C–Cyanid durch intakte 
Wasserhyazinthen. Darüber hinaus wurde untersucht, ob sich die Abbaukinetik unterscheidet, 
wenn die Pflanzen vor Versuchsbeginn mit Cyanid inkubiert wurden. In einem weiteren An-
satz wurde zudem der Einfluss des Kupfers auf die 14C–Cyanid–Degradation überprüft. 
Nach Inkubation mit H14CN war die Radioaktivität in E. crassipes  in Blättern und Wurzeln 
gleichmäßig verteilt (Abb. 3.14). Die Werte in Abbildung 3.14. zeigen die absolute Radioak-
tivität in den betreffenden Blatt– bzw. Wurzelarealen, die durch Inkubation mit definierten 
14C–Standards ermittelt wurden. Die Intensität der Schwärzung ist direkt proportional zur 
inkorporierten Radioaktivität. Die Bereiche höherer Radioaktivität (Abb. 3.14) korrelierten 
mit Blattschäden, die durch die Entwicklung über den Photoplatten verursacht wurden. In 
diesen Bereichen kam es zu Flüssigkeits– Ansammlungen. In den Wurzeln war weit weniger 
Radioaktivität sichtbar. Färbungen neben den Blättern bzw. Wurzeln sind auf Flüssigkeitsaus-
tritte zurückzuführen. 
 
 
Abbildung 3.13: Bioimager–Darstellung der Radioaktivität in Wurzeln (a) und Blättern (b) 
Eichhornias nach Inkubation mit 8,3 kBq 14C–Cyanid für 6 Tage.  
 
Über den Inkubationszeitraum war eine Abnahme der Radioaktivität in den Flow–through–
Systemen  zu beobachten (Abb. 3.14). Während der neuntägigen Inkubation blieb die Radio-
aktivität in den Kontrollansätzen ohne Eichhornia annähernd konstant. Im Gegensatz zur De-
gradation des 14C–CN im Batch–Verfahren, verlief die Abnahme der Radioaktivität in Nähr-
lösung mit ganzen Wasserhyazinthen linear, also nach 0. Ordnung. Indes war die Streuung in 
diesen Ansätzen so hoch, dass keine signifikante Regression der Mittelwerte durchgeführt 
werden konnte (Abb. 3.14). Die einzelnen Ansätze, auf denen die gemittelten Werte in Abbil-
dung 3.14 beruhen, unterschieden sich allerdings nur in der Abbaurate und nicht in der linea-
ren Kinetik, was in Abbildung 3.14 durch die punktierten linearen Regressionen der Einzelan-
sätze verdeutlicht ist. Aus der 14C–Degradation der Einzelansätze wurde also deutlich, dass 
die Kinetik tatsächlich linear verlief. 
 
0.22 0.96 
0.63 
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Abbildung 3.14: Verlust–Kinetik 14C markierten Cyanids im Flow–through–Verfahren mit E. 
crassipes  und Kontrollansätze ohne Pflanzen in prozentualen Anteil der applizierten Radio-
aktivität. Applikation: 0,7 MBq 14CN, 5 mg L–1 Cyanid in 600 mL; Die punktierten Linien 
zeigen die lineare Regression der Replikate a–c. Die Fehlerbalken zeigen die Standardabwei-
chung von n = 3. 
 
 
Abbildung 3.15: Verlust–Kinetik 14C–markierten Cyanids im Flow–through–Verfahren mit 
E. crassipes und Kontrollen ohne Pflanzen. Applikation: 0,7 MBq 14CN, 5 mg L–1 Cyanid in 
600 mL; Die Werte beziehen sich auf den prozentualen Anteil der applizierten Radioaktivität; 
Die Irrtumswahrscheinlichkeit p zeigt die Signifikanz der Regressionsanalyse. Die Fehlerbal-
ken zeigen die Standardabweichung von n = 3. 
 
In Abbildung 3.15 ist die 14C–Cyanid Degradation mit Wasserhyazinthen dargestellt, die vor 
Versuchsbeginn über 21 Tage mehrfach mit Natriumcyanid vorinkubiert wurden. Auch in 
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diesem Experiment blieb die Radioaktivität in den Kontrollen ohne Pflanzen annähernd kon-
stant. In den ersten 20 h war nur eine geringfügige Abnahme der Radioaktivität in den Ansät-
zen mit E. crassipes  sichtbar. In den folgenden 7 Tagen verlief die Abnahme der Radioaktivi-
tät exponentiell und damit nach einer Kinetik 1. Ordnung. Die Restgehalte an Radioaktivität 
bzw. die Gehalte nach 183 h unterschieden sich nicht signifikant (p > 0,05) von den Gehalten 
der Ansätze mit Wasserhyazinthen, die nicht mit Cyanid vorinkubiert wurden. Bei beiden 
Ansätzen wurden nach Versuchsabbruch in Wurzeln, Blättern und Gasfallen ähnliche Gehalte 
an Radioaktivität festgestellt, die sich nicht signifikant (p > 0,05) voneinander unterschieden 
(Tab. 3.6). In keiner dieser Fraktionen konnte Cyanid festgestellt werden. In den Fallen lag 
die Radioaktivität als 14CO2 vor. Die Restradioaktivität in Blättern und Wurzeln konnte nicht 
zugeordnet werden.  
Die Wiederfindungsrate der Kontrollansätze lag bei mehr als 100%. Die Radioaktivität 
verblieb größtenteils in der Nährlösung, nur ein Bruchteil wurde tatsächlich in den Fallen ge-
funden. Bei den Ansätzen mit Pflanzen wurden um 50% der Radioaktivität in den Gasfallen 
festgestellt. Damit war in den Fallen mit Eichhornia signifikant (p < 0,01) mehr Radioaktivi-
tät als in den Kontrollansätzen vorhanden. Nach Versuchsende wurde in den Blättern ca. 
gleich viel Radioaktivität wie in der Inkubation ohne Kupfer gefunden. In den Wurzeln dage-
gen wurde ca. nur ein fünftel der Radioaktivität ermittelt. Bei den Ansätzen jedoch, in denen 
nur Wurzeln eingesetzt wurden, lag der Anteil der Radioaktivität bei ca. 4% und somit im 
gleichen Bereich wie bei den Ansätzen mit ganzen Pflanzen ohne zusätzliche Kupferapplika-
tion (Tab. 3.6). 
Die Senkung von 14C–Cyanid unter Kupfereinfluss verlief ähnlich wie in den Ansätzen ohne 
Kupfer (Abb. 3.16). Nach 139 h wurde der pH der Lösung von ca. pH 7,5 auf pH 5,5 redu-
ziert. Der anschließende Kurvenverlauf unterschied sich nicht deutlich. Die Abbaukinetik 
konnte nicht eindeutig zugeordnet werden. Sowohl die lineare, als auch die exponentielle 
Regression lieferten signifikante Resultate (p < 0,001; R2 ≥ 0,96). Wenn nur Wurzeln Eich-
hornias anwesend waren, zeigte sich ein anderer Verlauf in der Abnahme der Radioaktivität 
(Abb. 3.16). Die Kinetik verlief sigmoid, das heißt nach ca. 72 h Stagnation (bzw. nur mini-
maler Abnahme) folgte eine 72stündige rasche Abnahme auf ca. 50% gefolgt von erneuter 
Stagnation bis Versuchsende. Es verblieb schließlich nach Versuchsende ca. 25% mehr Rest-
radioaktivität in Lösung (Abb. 3.16).  
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Table 3.6: 14C–Bilanz der 14CN Inkubation in Flow–through–Systemen mit E. crassipes  
 
Ansatz 
Extrakt 
„Wurzeln“ 
(%)* 
Extrakt 
„Blätter“ 
(%)* 
Fallen 
14C  
(%)* 
 
NER 
(%)* 
 
Rest 
(%)* 
 
Proben 
(%)* 
 
Summe 
 (%)* 
Cyanid  
(5 mg L–1) 
5,7 
± 0,4 
6,4 
± 1,0 
45,3 
± 16,0 
0,81 
± 0,3 
27,9 
± 19,1
0,95 
± 0,1 
85,6 
± 4,3 
Cyanid II** 
(5 mg L–1) 
4,8 
± 0,2 
7,18 
± 1,0 
46,9 
± 5,8 
5,4 
± 2,5 
14,3 
± 13,2
1,3 
± 0,1 
80,0 
± 4,9 
Kupfer/Cyanid 
(5+5  mg L–1) 
0,9 
± 0,2 
4,4 
± 1,0 
56,0 
± 16,3 
5,2 
± 1,1 
13,3 
± 10,0
2,2 
± 0,1 
87,4 
± 5,7 
nur Wurzeln 
(5+5  mg L–1) 
4,4 
± 0,8 
– 
– 
47,0 
± 11,5 
0,1 
± 0,05
36,0 
± 10,9
2,4 
± 0,1 
89,9 
± 3,6 
Kontrolle 
(5 mg L–1) 
– – 6,1 
± 2,8 
– 99,5 
± 2,7 
0,95 
± 0,13 
106,9 
± 5,7 
*Die Werte beziehen sich auf den prozentualen Anteil der applizierten Radioaktivität. 
**Versuch mit vorinkubierten Pflanzen (vgl. Abb. 3.14) Die gasförmigen 14C–Spezies (14CO2, 
H14CN) wurden aus NaOH–Fallen (0,1 N) bilanziert. Der Extrakt bezieht sich auf die Radio-
aktivität im 2,5 N NaOH Extrakt nach Aufschluss durch Mörsern in flüssigem Stickstoff und 
Ultraschall; NER: Nicht Extrahierbare Rückstände wurden vollständig verbrannt und das 
14CO2 per Flüssigzintillationszählung bestimmt; Rest: Restradioaktivität in Lösung bei Ver-
suchsende; Der Standardfehler zeigt die Standardabweichung von n = 3. 
 
 
Abbildung 3.16: Verlust–Kinetik 14C–markierten Cyanids mit E. crassipes und Kontrollen 
ohne Pflanzen im Flow–through–Verfahren in % applizierter Radioaktivität. Während des 
Versuches wurde nach 139 h der pH von ca. 7,5–8 auf pH 5,5 eingestellt (Pfeil). Applikation: 
0,35 MBq 14CN, 5 mg L–1 Cyanid / 5 mg L–1 Kupfer; Die Fehlerbalken zeigen die Standard-
abweichung von n = 3. 
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3.4.2 Diskussion der 14CN–Bilanzierung nach Aufnahme über die Wurzeln 
Die Bioimager–Aufnahmen (Abb. 3.14) zeigten deutlich, dass E. crassipes  die Radioaktivität 
aufnimmt und in allen Pflanzenteilen gleich verteilt. Bei der Verteilung der Radioaktivität in 
den Blättern konnte nicht erkannt werden, dass sich die Radioaktivität schwerpunktmäßig 
entlang der Leitgefäße verteilt. Dies ist wahrscheinlich auf die hohe Permeabilität der Zellbe-
standteile für Blausäure zurückzuführen. Die geringere Radioaktivität in den Wurzeln ist 
wahrscheinlich auf Verluste durch das Spülen zurückzuführen, da bei diesem Ansatz die 
Wurzeln nicht unmittelbar eingefroren und in Natronlauge überführt wurden. Dementspre-
chend fielen die Gehalte der Extrakte in Tabelle 3.6 höher aus. 
Die Schwankungen der Radioaktivität in den Kontrollansätzen (Abb. 3.14/15) waren mögli-
cherweise nicht auf Messungenauigkeiten, sondern auf tatsächlich unterschiedliche Gehalte 
an Radioaktivität in der Nährlösung zu den unterschiedlichen Zeitpunkten zurückzuführen. 
Diese könnte durch temperaturabhängige Ausgasung und Rücklösung von H14CN während 
der Licht und Dunkelphasen im Phytotron zustande kommen. 
Der lineare Verlauf der Abnahme der Radioaktivität mit nicht vorinkubierten Wasserhyazin-
then lieferte keinen Hinweis auf einen biologischen Abbauprozess. Im Gegenteil, die Verlust-
kinetik nach 0. Ordnung, also den stetigen Verlust von Radioaktivität mit konstanter Rate, 
deutete eher an, dass es sich um einen passiven Diffusionsprozess durch die Zellmembran 
ohne Proteinvermittlung handelte, der typisch für HCN ist. Dieser kann durch folgende Be-
ziehung nach Darnell et al. (1986) und LeFevre (1961) beschrieben werden:   
 ⎟⎠
⎞⎜⎝
⎛××=
dx
dCAP
dt
dn   
Hierin ist n die Stoffmenge an Molekülen im Innern der Zelle in mol, t die Zeit in s, P die 
substanzabhängige Permeabilitätskonstante, A die Oberfläche der Zellmembran und x die 
Breite der Membran in cm. Wenn P und A konstant sind, ist dn / dt eine simple lineare Funk-
tion von dC / dx. Durch die Vorinkubation änderte sich die Abbau– bzw. Verlustkinetik je-
doch nach anfänglicher Stagnation zur 1. Ordnung, was auf eine aktive biologische Aufnahme 
hindeutete. Legt man die berechnete maximale Abbaugeschwindigkeit mit Blättern Eichhor-
nias von 33,56 mg CN kg h–1 zugrunde, so könnten die Pflanzen mit einem mittleren Frisch-
gewicht des Blattmaterials von 10 g das gesamte Cyanid (5 mg L–1) in der Lösung (600 mL) 
innerhalb von 15 h vollständig absorbieren. Tatsächlich fiel der Cyanidgehalt nach mehr als 
150 h unter 20%. Dies könnte ein Hinweis darauf sein, dass die Absorption von Cyanid durch 
Eichhornia durch die Aufnahme von HCN über die Wurzeln in die Blätter limitiert ist. Ob der 
Cyanid–Abbau mit Wasserhyazinthen hauptsächlich mikrobiologisch an den Wurzeln oder im 
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Pflanzengewebe stattfand, konnte aus der Kinetik nicht abgeleitet werden. Allerdings lieferte 
die Bilanz einen Hinweis. In beiden Ansätzen wurde in Wurzeln und Blättern annähernd 
gleich viel Radioaktivität ermittelt. Dies zeigte eindeutig, dass die Radioaktivität nicht in den 
Wurzeln akkumuliert. Vielmehr deutete sich sogar an, dass die Radioaktivität mit ca. der glei-
chen Geschwindigkeit aufgenommen und in der Pflanze verteilt wird. Diese Vermutung wur-
de auch durch die Inkubation mit Kupfer und 14C–Cyanid gestützt. Bereits in den Versuchen 
zur Kupferabsorption wurde gezeigt, dass Kupfer mit Cyanid in Lösung nur sehr begrenzt 
aufgenommen wird. Nun wurde deutlich, dass in diesen Ansätzen mit Kupfer in den Wurzeln 
auch wesentlich weniger Radioaktivität als in den Blättern zu finden war. Bei den Ansätzen, 
in denen nur Wurzeln inkubiert waren, war dies indes nicht der Fall. Damit deutete sich an, 
dass die Aufnahme der Radioaktivität in die Wurzeln aus der Lösung unter Kupfereinfluss 
gehemmt war, die aufgenommene Radioaktivität in der Pflanze aber anschließend rasch ver-
teilt wird. Dies könnte darauf hinweisen, dass kein [Cu(14CN)n]–(n–2) aufgenommen wird, son-
dern 14C–Cyanid oder 14CO2, welche aus dem Kupferkomplex freigesetzt wurden. In diesem 
Fall würde wenig Radioaktivität aufgenommen, da die Zersetzung des Cyanocuprats Ge-
schwindigkeit limitierender Prozess vorausginge. Die aufgenommene Radioaktivität wäre 
hingegen in der Pflanze sehr mobil und würde schnell in die Blätter verteilt werden. 
Die Radioaktivität wurde in hohem Maße aus den Blättern freigesetzt. Ein Verlust der Radio-
aktivität aus Undichtigkeiten der hydroponischen Systeme als Hauptursache für die hohen 
Gehalte an Radioaktivität in den Fallen kann sicher ausgeschlossen werden, da hierbei auch in 
den Fallen der Kontrollansätze wesentlich mehr Radioaktivität hätte festgestellt werden müs-
sen. Da die Radioaktivität in den Pflanzen nicht als Cyanid identifiziert werden konnte, ist 
völlig offen, in welcher Form die Radioaktivität aufgenommen und in den Pflanzen transpor-
tiert wurde. Folgende Möglichkeiten existieren: 
 
1. Cyanid wird von der wurzelassozierten Mikroflora zu Kohlenstoffdioxid mineralisiert, 
welches durch die Pflanzen aufgenommen, über das Xylem in der Pflanze verteilt und 
aus den Blättern freigesetzt wird. 
2. Cyanid wird als HCN von den Pflanzen aufgenommen, als HCN weitergeleitet, in den 
Blättern oder bereits in den Wurzeln zu Asparagin umgesetzt, welches Kohlenstoffdi-
oxid abspaltet, das aus den Blättern ausgast. 
3. Cyanid wird als HCN von den Pflanzen aufgenommen über das Xylem verteilt und 
aus den Stomata unverändert freigesetzt. 
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Die Versuche mit Blattstücken haben gezeigt, dass HCN in Gegenwart von Wurzeln Eichhor-
nias in hohem Maße vollständig mineralisiert wird. In einer Studie von Ultsch und Anthony 
(1973) wurde die Aufnahme von H14CO3–   aus Nährlösung durch E. crassipes  untersucht. Sie 
konnten nachweisen, dass tatsächlich 10% des Gesamt–Kohlenstoffgehaltes der Pflanzen aus 
der Lösung aufgenommen und über den Calvinzyklus fixiert wurden. Diese Tatsachen, dass 
14CO2 entsteht und aufgenommen werden kann, sprechen für den Punkt 1. Allerdings konnte 
in den Ansätzen mit Blattstücken Eichhornias gleichfalls radioaktives Kohlenstoffdioxid fest-
gestellt werden, das aus der Abspaltung von Asparaginsäure stammen könnte. Dies könnte für 
die zweite Möglichkeit sprechen. Für Punkt 3 gaben die Versuche keinen Hinweis. Allerdings 
fielen die Gehalte der Radioaktivität im Gewebe so gering aus, dass freies Cyanid sich im 
Extrakt schon unterhalb der Nachweisgrenze der HPLC–Methode (0,1 mg CN L–1) bewegen 
könnte. Somit kann auch dieser Prozess nicht ausgeschlossen werden. Dementsprechend 
konnten Trapp et al. (2001b) mit Weiden die Ausgasung von HCN über die Blätter nachwei-
sen. Sie schlussfolgerten allerdings, dass es sich im Vergleich zur Umsetzung in den Blättern 
um einen nebensächlichen Verlustprozess handelt. 
Ebbs et al. (2003) führten Untersuchungen zur Aufnahme, Transport und Metabolismus von 
15N–Cyanid und 15N–markiertem Ferrocyanid mit Salix eriocephala in hydroponischen Sys-
temen über einen Zeitraum von 20 Tagen durch. Innerhalb der ersten 10 Tage verlief die Ab-
sorption freien Cyanids linear, anschließend nahm der Gehalt nur noch allmählich ab. Nach 
10 Tagen verblieben noch ca. 40% des Cyanids in Lösung, nach 20 Tagen noch ca. 6%. Somit 
verlief die Degradation sehr ähnlich wie in der eigenen Studie mit nicht vorinkubierten Was-
serhyazinthen. Auch in der Studie von Ebbs et al. (2003) konnte gezeigt werden, dass das 
applizierte Cyanid metabolisiert wird. Sie fanden aber in den Wurzeln eine um ca. den Faktor 
10 höhere 15N–Anreicherung als in den Blättern und Stängeln. Die Gasphase wurde in der 
Studie nicht bilanziert. Die geringe Wiederfindungsrate von nur ca. 60% könnte allerdings ein 
Hinweis darauf sein, dass tatsächlich Ausgasung aus den Blättern stattgefunden hat. Ferrocy-
anid wurde ca. um den Faktor 10 geringer im Gewebe angereichert. Diese Beobachtung 
stimmt demnach mit den eigenen Untersuchungen mit Kupfercyanid überein. Samiotakis und 
Ebbs (2004) reproduzierten diese Studie mit Hordeum vulgare, Avena sativa und Sorghum 
bicolor. Sie applizierten allerdings nur 15N–markiertes Ferrocyanid und konnten nur bei S. 
bicolor ein ähnliche 15N–Anreicherung in Wurzeln und Blättern nachweisen. Die anderen 
Pflanzen akkumulierten in den Wurzeln ca. doppelt so viel 15N. In einer kürzlich veröffent-
lichten Studie wurde ermittelt, dass Weiden mehr Ferrocyanid aus der Lösung aufnehmen, 
wenn keine andere Stickstoffquelle vorhanden ist (Larsen und Trapp 2006). 
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3.4.3 Zusammenfassung: 14CN–Bilanzierung nach Aufnahme über die Wurzeln  
Die Resultate haben verdeutlicht, dass in Anwesenheit von E. crassipes  freies Cyanid erheb-
lich absorbiert wird. Allerdings fiel die Absorptionsgeschwindigkeit wesentlich geringer aus 
als durch die berechnete maximale Abbaugeschwindigkeit vmax impliziert. Die Abbauge-
schwindigkeiten fielen aber ähnlich aus wie in anderen Arbeiten für andere Pflanzen be-
schrieben. Eine Vorinkubation der Pflanzen mit Cyanid führte zu einer veränderten Verlust–
Kinetik, was auf einen Adaptionsprozess seitens der Pflanzen und / oder der Mikroflora an 
den Wurzeln hinwies. In Blättern und Wurzeln waren ähnliche absolute Gehalte an Radioak-
tivität (ca. 5%) angereichert. Wenn Kupfer in der Lösung anwesend war, wurde hingegen in 
den Wurzeln ca. 90% weniger Radioaktivität festgestellt. Der Hauptanteil der applizierten 
Radioaktivität wurde über die Blätter ausgegast. Die Versuche lassen aber nicht den Schluss 
zu, ob es sich dabei um H14CN oder 14CO2 handelte, da die Blausäure in den Natronlauge-
Fallen zu Kohlenstoffdioxid mineralisiert wurde (vgl. Kap. 2.4.3). Wenn jedoch das 14CO2 
bzw. ein Teil des produzierten 14CO2 aus dem pflanzlichen Stoffwechsel stammen sollte, 
muss dies aus der Decarboxylierung von Asparaginsäure, dem unmittelbaren Oxidationspro-
dukt des in der Literatur beschriebenen Metaboliten Asparagin, stammen. Wenn dies der Fall 
sein sollte, muss in den Blättern Eichhornias erhebliche Mengen radioaktiver Asparaginsäure 
nachzuweisen sein.  
 
3.5 14CN–Metabolisierung 
3.5.1 Ergebnisse 
Bei der Identifizierung der 14CN–Metaboliten wurde gezielt in den Blättern Eichhornias nach 
Asparagin und der unmittelbar verwandten Aminosäure Asparaginsäure gesucht, da diese die 
einzigen bekannten Metaboliten des Cyanids in Pflanzen sind. Das Grundprinzip der Amino-
säureidentifizierung beruht auf der Derivatisierung mit Phenylisothiocyanat PITC. Die Ami-
nosäuren können anschließend mittels RP–HPLC aufgetrennt werden. Die eindeutige Zuord-
nung der radioaktiven Signale erfolgt dann mittels Standards von Asparagin und Asparagin-
säure. Da es sich bei den zu erwartenden Metaboliten um Aminosäuren handelte, war zu ver-
muten, dass diese relativ schnell zu Polypeptiden bzw. Proteinen umgesetzt werden. Aus die-
sem Grund wurde zunächst ein experimenteller Ansatz verfolgt, der auch die inkorporierten 
Aminosäuren einschließt. Dies setzt eine Totalhydrolyse bei hohen Temperaturen mit Salz-
säure voraus. Da bei der Ansäuerung und der Erhitzung die Gefahr der Verflüchtigung von 
Radioaktivität in Form von Blausäure und Kohlenstoffdioxid besteht, wurde zunächst die ra-
dioaktive Blattsuspension destilliert und die flüchtige Radioaktivität in Natronlauge fixiert. 
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Nach einer 6stündigen Destillation konnte keine Anreicherung der Radioaktivität in der Nat-
ronlaugefalle mehr beobachtet werden (Abb. 3.17). Daher erfolgte anschließend die saure 
Hydrolyse in gasdichten Hochdruckgefäßen.  
 
Abbildung 3.17: Destillation des Blatt-
materials bei Raumteperatur in 6N HCl 
nach Inkubation mit  2 MBq K14CN und 
2 mg L–1 Cyanid. *% der applizierten Ra-
dioaktivität 
 
In der Tabelle 3.7 ist die Bilanz dieses An-
satzes aufgeführt. Die Dialyse in der Ta-
belle war der letzte Aufreinigungsschritt. 
Vor der Dialyse waren nur noch ca. 22% 
der applizierten Radiaktivität im Hydroly-
sat. Dies bedeutete, dass zu diesem Zeit-
punkt bereits ca. 52% der applizierten Ra-
dioaktivität verloren gegangen waren. 
Nach der Dialyse waren nur noch 1,7% der 
applizierten Radioaktivität für die weitere 
Analytik verfügbar. 
Damit war keine Derivatisierung möglich. Aus diesem Grund wurde der Ansatz verworfen 
und ein weiterer Ansatz mit weit weniger drastischen Bedingungen ohne Hydrolyse unter-
nommen. Dieser erfasste allerdings nur die freien Aminosäuren. Bei diesem Ansatz wurden 
im Extrakt ausreichende Ausbeuten an Radioaktivität und auch eine wesentlich höhere Ge-
samtbilanz erzielt (Tab. 3.7). Der höchste Gehalt wurde im Extrakt festgestellt.  
Die HPLC Auftrennung gewährleistete eine zuverlässige Identifizierung der N–substituierten 
Thioharnstoffderivate von Asparagin und Asparaginsäure. Die verwandten Aminosäurederi-
vate eluierten mit sehr kurzen Retentionszeiten. Das Derivat der Asparaginsäure eluierte nach 
162 s, gefolgt von dem Derivat des Asparagins nach 199 s (Abb. 3.18). Die UV–
Absorptionsmaxima lagen bei 218 nm und 246 nm (Asparaginsäure) und 218 nm und 248 nm 
(Asparagin). Nach der Derivatisierung und Aufreinigung befanden sich noch 83% der Radio-
aktivität in der Lösung. Dementsprechend wurden nur 17% der Radioaktivität nicht durch die 
Derivatisierung umgesetzt. Im Chromatogramm des Proben–Extraktes wurden zwei radioak-
tive Signale durch die Flüssigzintillationszählung sichtbar, die im Flächenverhältnis von 1:1,2 
eluierten (Abb. 3.19b). Diese Signale wurden auch durch die UV–Detektion bei 216 nm und 
248 nm aufgelöst (Abb. 3.19a).  
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Table 3.7: 14C–Bilanz: 14CN Degradation in Flow–through – Systemen mit E. crassipes  
Fraktion Ansatz  
Gesamtprotein 
Ansatz 
Freie Aminosäuren 
Extrakt (%)*1 – 61,3 
NaOH Falle (%)*1*2 26,1 – 
Vor Dialyse (%)*1*2 21,7 – 
Nach Dialyse (%)*1*2 1,7 – 
NER (%)*1 nb 19,15 
Proben (%)*1 3,8 1,44 
Rest (%)*1 – 17,4 
 (%)*1 Summe 51,6 99,26 
*1 in % der applizierten Radioaktivität. *2Ansatz Gesamtprotein; Die gasförmigen 14C–
Spezies (14CO2, H14CN) wurden aus NaOH–Fallen bilanziert; Extrakt: Radioaktivität im 
70%igen Ethanol–Extrakt nach Aufschluss durch Mörsern in flüssigem Stickstoff und Ultra-
schall; NER: Nicht Extrahierbare Rückstände wurden vollständig verbrannt und das 14CO2 per 
Flüssigzintillationszählung bestimmt; Rest: Restradioaktivität in Lösung bei Versuchsende; 
nb: nicht bestimmt 
 
 
Abbildung 3.18: RP–HPLC UV Chromatogramm Asparaginsäure (Asx) Asparagin (Asp) 
Standard; Einspritzvolumen: 5 µL (entspricht 3,4*10–9 mol L–1 Asparagin bzw. 2,4*10–7 
mol L–1 Asparaginsäure); der Peak nach 4 min ist auf eine Verunreinigung zurückzuführen. 
Zur Methode: siehe Kap. 2.4.4 
 
Das erste Signal eluierte nach 162 s, das zweite nach 199 s. Im UV–Chromatogramm waren 
zudem noch einige schwächere Signale weiterer Aminosäurederivate sichtbar, die aber nicht 
gekoppelt mit entsprechenden Radiosignalen eluierten. Für die Zuordnung der radioaktiven 
Signale wurden die Proben mit internen Standards der N–substituierten Thioharnstoffderivate 
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von Asparagin bzw. Asparaginsäure untersucht. Die UV–Chromatogramm dieser Elutionen 
sind in Abbildung 3.20 dargestellt. Das Asparaginsäurederivat eluierte zeitgleich mit dem 1. 
Probensignal nach 162 s. 
 
 
Abbildung 3.19: RP–HPLC UV (a) und radioaktiv (b) Chromatogramm des derivatisierten 
Pflanzenextraktes; Einspritzvolumen: 5 µL (= 102,3 Bq) 
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Abbildung 3.20: RP–HPLC UV Chromatogramm des Pflanzenextraktes mit internen Stan-
dards von a) Asparaginsäure (Asx) und b) Asparagin (Asp); Einspritzvolumen: 5 µL (ent-
spricht 3,4*10–9 mol L–1 Asparagin bzw. 2,4*10–7 mol L–1 Asparaginsäure) 
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3.5.2 Diskussion der 14CN–Metabolisierung 
Die ethanolische Extraktion und anschließende nähere Untersuchung der Restradioaktivität 
des Blattextraktes hat zweifelsfrei gezeigt, dass applizierte Blausäure durch Eichhornia zu 
Asparagin umgesetzt wird. Ferner konnte auch die verwandte Asparaginsäure mit 14C–
Markierung nachgewiesen werden. Beide Aminosäuren lagen frei im Gewebe vor. Bei der 
sauren Totalhydrolyse gingen um 50% der applizierten Radioaktivität verloren. 
Der Verlust der Radioaktivität bei der Hydrolyse im ersten Versuchsansatz kann nur über die 
Gasphase stattgefunden haben. Da vor der Hydrolyse die flüchtige Radioaktivität aus der 
Pflanzensuspension entfernt worden ist (Abb. 3.17), kann der Verlust weder durch überschüs-
siges H14CN, noch durch jegliche andere, leicht flüchtige Substanzen wie 14CO2 erklärt wer-
den, die sich nach der Inkubation in der Suspension befanden. Die einzige plausible Erklärung 
ist, dass sich während der Hydrolyse eine neue gasförmige Substanz mit 14C–Markierung ge-
bildet hat. Da hierbei die Blausäure ausscheidet, handelt es sich aller Wahrscheinlichkeit nach 
um 14CO2. Nach der Totalhydrolyse bei 160 °C in 6 N HCl ist keine Differenzierung mehr 
zwischen Asparagin und Asparaginsäure mehr möglich. Im Hydrolysat kann lediglich nur 
noch Asparaginsäure gefunden werden, da unter diesen drastischen Bedingungen das Aspara-
gin vollständig zu der korrespondierenden Säure hydrolysiert (Rozan et al. 2001; Ozols, 
1990). Die Asparaginsäure wiederum decarboxyliert unter thermischer Einwirkung (Granvogl 
et al. 2004). Letztendlich war also der hohe Verlust an Radioaktivität an die Gasphase ein 
Hinweis darauf, dass das applizierte 14C–Cyanid in der Pflanze zu Asparagin umgesetzt wur-
de, die zu Asparaginsäure hydrolysierte, welche 14CO2 abspaltete oder, dass das β–
Cyanoalanin direkt zu Aspartat umgesetzt wurde (Piotrowski et al. 2001). Diese Hypothese 
erklärt aber nicht hinreichend das beträchtliche Ausmaß des Verlustes. In Polypeptiden einge-
bundenes 14C–markiertes Asparagin bzw. Asparaginsäure wäre nicht in dem Maße hydroly-
siert und decarboxyliert, da zunächst die Aminosäuren durch die Hydrolyse hätten freigesetzt 
werden müssen. Die einzige Erklärung ist, dass die 14C–markierten Aminosäuren zum größten 
Teil frei und nicht in Polypeptiden eingebunden vorlagen.  
Diese Hypothese wird von Ting und Zschoche (1970) gestützt. Sie inkorporierten Baumwoll-
wurzeln mit K14CN und konnten anschließend radioaktives Asparagin und Asparaginsäure 
nachweisen. Sie fanden ferner heraus, dass diese Aminosäuren in der Pflanze akkumulieren 
und nicht dem metabolischen Pool zur Verfügung stehen.  
Tatsächlich wurde dieser Befund durch die Extraktion der freien Aminosäuren bestätigt. 
Durch die Derivatisierung konnten nur 17% der Radioaktivität nicht umgesetzt werden. Im 
Umkehrschluss betrug der Anteil der freien Aminosäuren mit 14C–Markierung im Extrakt also 
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mindestens 83% der Radioaktivität im Pflanzenextrakt. Die internen Standards eluierten zeit-
gleich mit den Probensignalen. Somit handelte es sich bei der Radioaktivität des Pflanzenex-
traktes zweifelsfrei um Asparagin und Asparaginsäure. Der Anteil an Asparagin war nur mi-
nimal höher als der an Asparaginsäure. In E. crassipes  muss also entweder ein erheblicher 
Teil des β–Cyanoalanins direkt zu Asparaginsäure oder das freie Asparagin schnell zu Aspa-
raginsäure hydrolysiert zu werden. Ting und Zschoche (1970) erhielten ein ähnliches Resultat. 
Nur nach einstündiger Inkubation von Baumwollwurzeln mit Na14CN konnten sie radioakti-
ves β–Cyanoalanin (38,5%), Asparagin (41,8%) und Asparaginsäure (7,3%) nachweisen. Be-
denkt man die bedeutend längere Inkubationszeit von 24 h im eigenen Experiment, erscheint 
es plausibel, dass nur noch radioaktives Asparagin und Asparaginsäure im nahezu äquimola-
ren Verhältnis nachgewiesen wurde. Auffällig im UV–Chromatogramm des Probenextraktes 
war, dass die nicht zugeordneten Aminosäure–Signale sehr viel geringer ausfielen als die von 
Asparagin und Asparaginsäure. Dieses Ergebnis wird von Ghabbour et al. (2004) bestätigt. 
Auch in deren Arbeit waren Asparagin und Asparaginsäure die Aminosäuren mit der höchsten 
Abundanz in Eichhornia.  
 
3.5.3 Zusammenfassung: 14CN–Metabolisierung  
Die ethanolische Extraktion des Blattmaterials Eichhornias und die anschließende Detektion 
der Thioharnstoffderivate belegten zweifelsfrei, dass freies Cyanid im hohen Maße in den 
Blättern Eichhornias zu Asparagin und Asparaginsäure umgesetzt wurde. Beide Aminosäuren 
wurden nach 24 h Inkubation zu mindestens 83% nicht in Form von Peptiden inkorporiert. 
Mit den Ergebnissen der vorangegangenen Versuche konnte ausgeschlossen werden, dass 
aufgenommenes Cyanid in den Blättern Eichhornias akkumuliert. Somit können bei dem Be-
trieb einer Kläranlage mit E. crassipes  toxische Langzeiteffekte ausgeschlossen werden. Fer-
ner erscheint aufgrund der schnellen Umsetzung zu Asparagin und Aspartat die Aufnahme, 
die Passage durch das Xylem und letztendlich die Ausgasung von HCN über die Stomata (vgl. 
Kapitel 3.7) als unwahrscheinlich.  
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3.6 Schadstoffaufbereitung mit E. crassipes im Pilotmaßstab (AMOVA) 
3.6.1 Ergebnisse 
Die bisherigen Ergebnisse sollten im Anschluss an die experimentellen Studien im Labor im 
halbtechnischen Maßstab reproduziert werden. Bei den Versuchen in der AMOVA sollte vor-
rangig die Frage geklärt werden, ob freies Cyanid als primärer wassergefährdender Schadstoff 
durch E. crassipes  tatsächlich im ökotechnisch relevanten Zeiträumen (und Konzentrationen) 
vollständig abgebaut werden kann. Hiermit ergab sich der Anspruch eines vollständigen Klär-
prozesses auf Konzentrationen unterhalb von 30 µg CN L–1 von Abwässern mit 50–
300 mg CN L–1 in maximal sieben Tagen. Diese Zeitspanne ergibt sich aus der im Kleinberg-
baubetrieb gebräuchlichen minimalen bzw. sinnvollen Perkulationszeit der Cyanidlösung im 
Laugungsprozess. 
Darüber hinaus sollte die Senkung einer Kupferbelastung unter Cyanid–Einfluss untersucht 
werden. Dieser Teil der Untersuchungen war aufgrund des zeitlich begrenzten Versuchszeit-
raums in den Sommermonaten von sekundärem Interesse.  
 
3.6.1.1 Vorversuche  
Zu Beginn der Arbeiten in der AMOVA waren elementare Systemeigenschaften noch völlig 
ungeklärt. Ziel war es, einen optimalen Schadstoffabbau bei minimaler Schädigung der Pflan-
zendecke zu gewährleisten. Es musste geklärt werden, wieviel Cyanid in welchem Zeitraum 
und in welchem Volumen appliziert werden konnte, ohne die Pflanzen zu gefährden.  
 
3.6.1.1.1 Versuche zur Etablierung der Versuchsbedingungen 
Die erste Applikationsmenge war mit 7,5 g NaCN so gewählt, dass sich im Gesamtsystem (ca. 
1000 L) eine maximale Konzentration von ca. 4 mg L–1 Cyanid einstellen sollte. Bei dieser 
Konzentration hätte unter der Prämisse einer  optimalen Mischung keine Schädigung der 
Pflanzen bemerkbar sein dürfen. In diesem Versuch war noch keine Kreislauffüh-
rung etabliert. Überschüssiges Wasser konnte dementsprechend über einen Überlauf abge-
führt werden. Während der Applikation wurde eine Flussrate von 11,5 L h–1 eingestellt. Das 
Applikationsvolumen betrug 6 L. Bei einer Leistung der Dosierpumpen von 2 L h–1 wurde 
10 h nach Applikationsstart ein Konzentrationsmaximum von ca. 24 mg L–1 Cyanid an der 
ersten Probe–Entnahmestelle nach 0,5 m sichtbar (Abb. 3.21). Ab diesem Zeitpunkt wurden 
die Pumpen abgestellt, sodass die Schadstoffwelle sich nur noch passiv im Becken verteilen 
konnte. Während der nächsten 120 h war die Schadstoff–Front allerdings nur bis zum zweiten 
Probe–Entnahmepunkt, d.h. bis zu 2 m (von 6,5 m) nach Einlauf sowie im Kies der ersten 
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Probe–Entnahmestelle (0,5 m) messbar (Abb. 3.21). Als Folge wurde auf dem ersten Meter 
des Beckens eine über fünfmal höhere Konzentration festgestellt als für das gesamte Becken 
im Mittel berechnet. Nach 24 Stunden zeigte sich aber bereits ein sehr deutlicher Rückgang 
der Cyanidkonzentration um ca. 80%. Allerdings war auch noch nach fünf Tagen freies Cya-
nid in einer Konzentration von ca. 1 mg L–1 nachweisbar. Die Eichhornia–Decke zeigte in-
nerhalb des Bereiches der ersten Probe–Entnahmestelle (nach 0,5 m) sehr deutliche Schäden, 
die nach 48 h durch Welken einzelner Blätter sichtbar wurden. Letztendlich waren nach 120 
Stunden ca. 80% der Pflanzen im ersten Beckenmeter abgestorben. Nach ca. 1,5 m nach Ein-
lauf waren noch ca. 50% der Pflanzen chlorotisch (vgl. Abb. A1/A2). 
 
 
Abbildung 3.21: Erste Cyanid–Applikation in der AMOVA vom 14.–19.07.05 (Versuch 1); 
Links: Cyanidgehalt an der ersten Probe–Entnahmestelle (0,5 m); Rechts: Cyanidgehalt im 
Kies der ersten Probe–Entnahmestelle (0,5ss) sowie an der 2. Probe–Entnahmestelle (2 m); 
Applikation: 7,5 g NaCN in 6 L; Flussrate 11,5 L h–1 (während der Applikation) dann 0 L h–1 
(Nach Konzentrationsspitze) 
 
Zur Optimierung des Klärprozesses wurde im nächsten Versuch das Applikationsvolumen 
und damit auch die Applikationszeit erhöht. Ferner sollte der Schadstoffstrom durch das Be-
cken beschleunigt werden. Hierfür erfolgten ein gezielter Abfluss von der Wasseroberfläche 
am Becken–Ende sowie eine Erhöhung der Flussrate. Im nächsten Schritt wurde die Kreis-
laufführung etabliert. Bei diesem Versuch, der im Zeitraum vom 26. –30. Juli 2005 stattfand, 
wurden 4,5 g Natriumcyanid in 30 L über einen Zeitraum von 15 h appliziert. Bei dieser Cya-
nid–Einwaage hätte die theoretische Gesamtkonzentration im Becken ca. 2,4 mg L–1 betragen 
sollen. Während dieser Applikation wurde nach 6, 8, 11, 13 und 15 h nach Applikationsstart 
an den vier Probe–Entnahmestellen (0,5–6 m) im Eichhornia– und im Kontrollbecken ohne 
Pflanzen der Cyanidgehalt bestimmt. Außerdem wurde auch der Kieskörper unterhalb der 
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Wasseroberfläche am Beckenboden (ss: sub surface) beprobt. Während der Applikation war 
weder die Kreislaufführung etabliert, noch der Beckenauslauf geöffnet, sodass kein Abwasser 
entweichen konnte. 
Im Becken mit Eichhornia war während der ersten 15 h an jeder Probe–Entnahmestelle freies 
Cyanid nachweisbar (Tab. 3.8). Ferner war ein Konzentrationsgradient vom Ein– bis zum 
Auslauf erkennbar. So betrug der Cyanidgehalt am Becken–Ende jeweils nur etwa ein fünf-
zigstel der Konzentration des Einstrombereichs (Tab. 3.8). Die Cyanidkonzentrationen im 
Kontrollbecken unterschieden sich deutlich. Während nach 8 h noch ein Konzentrations–
Gradient erkennbar war, stellte sich nach 11 h eine einheitliche Konzentration von ca. 
0,25 mg L–1 im Oberflächenwasser ein (Tab. 3.8). Nach 15 h erhöhte sich die Cyanidkon-
zentration auf ca. 0,55 mg L–1. Im folgenden Versuchszeitraum wurde der Klärprozess durch 
Variation des Flusses gezielt manipuliert. Die Resultate sind in Abbildung 3.22 und 3.23 dar-
gestellt.  
 
Tabelle 3.8: AMOVA – Cyanid – Aufbereitung: Versuch 2: (erster Versuchstag) 
Zeit nach Zeit nach Applikation 
Applikation: 6 h 8 h 11 h 13 h 15 h    
Becken Cyanid 
PES (m) (mg L–1) 
0,5 0,52 0,36 0,38 1,82 0,54 
0,5ss 0,06 0,03 0,02 0,02 0,03 
2 0,35 0,12 0,01 0,07 0,26 
2ss 0,05 0,04 0,02 0,04 nb 
4 0,01 0,00 0,01 0,01 0,02 
4ss 0,02 0,02 0,01 0,01 nb 
6 0,01 0,01 0,01 0,01 0,02 
Eichhornia 
 
 
6ss 0,03 0,02 0,02 nb 0,01 
0,5 0,23 0,34 0,24 0,33 0,49 
0,5ss 0,09 0,38 nb 0,35 0,68 
2 0,18 0,50 0,27 0,42 0,48 
2ss n.b. nb nb 0,00 nb 
4 0,03 0,27 0,23 0,63 0,52 
4ss nb 0,22 nb 0,00 nb 
6 0,00 0,03 0,25 0,53 0,67 
Kontrolle 
 
 
6ss nb nb nb 0,30 0,64 
nb: nicht bestimmt; PES: Probe–Entnahmestellen nach 0,5, 2, 4 und 6 m;  ss (subsurface): 
Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund 
 
Bei unveränderten Versuchsbedingungen kam es aufgrund der Neigung der Bahn im Becken 
mit E. crassipes  nach 33 h zu einer Konzentrationsspitze von 3 mg L–1 im Kies am Bahn–
Ende (6ss). Diese erhöhte sich innerhalb der nächsten fünf Stunden um 2 mg L–1 (Abb. 3.22). 
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Nach 38 h erfolgte ein Abfluss des Abwassers am Becken–Ende. Infolge des Sogs kam es 
wahrscheinlich erstmals zu deutlichen Cyanidkonzentrationen in der Mitte (Probe–
Entnahmestelle nach 2 und 4 m) und am Ende der Bahn (Probe–Entnahmestelle nach 6 m). 
Am nächsten Versuchstag nach 56 h war eine deutliche Reduktion der Cyanidgehalte festzu-
stellen. Lediglich am Einlauf und im Kies am Ende der Bahn betrug der Cyanidgehalt noch 
0,7 bzw. 2,7 mg L–1. Bis zu diesem Zeitpunkt waren die Cyanidkonzentrationen im Kies in 
der Bahnmitte (Probe–Entnahmestelle 2ss und 4ss) geringer oder gleich 30 µg  L–1. In der 
Kontrollbahn wurden nach 33 bis 56 h erneut einheitlichere Cyanidgehalte im Oberflächen-
wasser festgestellt (Abb. 3.22). Auch im Kontrollbecken wurden im Kies am Bahnende (6ss) 
höhere Cyanidkonzentrationen gemessen. Im Gegensatz zur Eichhornia–Bahn kam es aber im 
Kontrollbecken zu den höchsten Konzentrationen (um 5 mg L–1) im Kies der ersten Probe–
Entnahmestelle. Nach 56 h wurde die Flussrate von 12,5 auf 25 L h–1 erhöht und erstmals die 
Kreislaufführung etabliert, um die hohen Cyanidgehalte am Auslauf zu reduzieren. Die weite-
ren Resultate sind in Abbildung 3.23 dargestellt. 
 
Tabelle 3.9: pH im Eichhornia–Becken während und nach der 2. Applikation (V.2) 
 pH 
Zeit: 6 h 8 h 11 h 13 h 15 h 33 h 38 h 56 h 59 h 81.5 h 112 h 
PES 
(m)            
0,5 9,6 9,6 9,7 9,7 9,7 7,6 7,6 7,4 7,3 6,9 6,8 
0,5ss 6,7 6,6 nb 6,5 6,5 6,4 6,5 6,5 6,5 6,6 6,8 
2 7,0 6,9 6,9 7,0 7,5 7,4 7,1 7,0 6,9 6,9 6,8 
2ss 6,6 6,4 nb 6,4 nb 6,5 6,5 7,4 6,5 6,6 6,8 
4 6,7 6,6 6,6 6,6 6,5 6,5 6,9 6,5 6,4 6,5 6,8 
4ss 6,5 6,2 nb 6,2 nb 7,4 6,3 6,3 6,3 6,6 6,8 
6 6,8 6,6 6,6 6,6 6,6 6,6 6,7 6,5 6,4 6,8 6,8 
6ss 6,2 6,1 nb 6,2 6,2 6,5 7,2 6,8 6,8 6,9 6,7 
Die Werte wurden in etwa 15 cm Tiefe im Wurzelbereich bestimmt. Alkalische pH Wer-
te > pH 9 sind hervorgehoben; Zeit: Stunden nach Applikationsstart; nb: nicht bestimmt; PES: 
Probe – Entnahmestelle; ss (sub surface): Probe–Entnahmestelle im Kies am Beckengrund 
 
Nach 3 h Kreislaufführung deutete sich im Eichhornia Becken bereits eine gleichmäßigere 
Schadstoffverteilung an (Abb. 3.23; 59 h). Die Cyanidkonzentrationen am Ende der Bahnen 
nahm etwas ab, während die Gehalte ansonsten leicht zunahmen (Abb. 3.23, 59 h). Dieser 
Trend wurde nach weiteren 23 h noch deutlicher, wobei nun zudem ein Cyanidgradient deut-
lich wurde und sich die Cyanidkonzentration insgesamt reduzierte. Nach 112 h war der Cya-
nidgehalt an allen Probe–Entnahmestellen um 0,5 mg L–1 gefallen. 128 h nach der Applika-
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tion war die höchste Cyanidkonzentration im Eichhornia–Becken 20 µg L–1. Die Pflanzen 
überlebten die Behandlung ohne sichtbare Schädigungen. Im Kontrollbecken kam es in dem 
gleichem Zeitraum zu einer fast identischen Klärleistung. Nur im Kies  nach 0,5 m (0,5ss) 
blieb eine Restkonzentration von 600 µg L–1. 
Im Gegensatz zur Eichhornia–Behandlung war in der Kontrollbahn kein Schadstoffgradient 
sichtbar und es kam nie zu deutlich höheren Cyanidkonzentrationen im Auslaufbereich (Abb. 
3.23). Die gemessenen pH–Werte im Eichhornia– und Kontrollbecken vermittelten ein typi-
sches Bild für alle im Folgenden diskutierten Versuche. Die Ergebnisse sind in Tabelle 3.9 
und 3.10 dargestellt. Im Eichhornia–Becken erhöhte sich der pH durch die alkalische Cya-
nidlösung während der ersten 15 h ausschließlich im Einstrombereich. Anschließend stellte 
sich wieder ein schwach saurer pH ein (Tab. 3.9). Im Kontrollbecken hingegen wurden im 
gesamten Becken deutlich alkalischere pH Werte festgestellt, die auch während des Ver-
suchszeitraums nicht mehr abfielen (Tab. 3.10). 
 
Tabelle 3.10: pH im Kontroll– Becken während und nach der 2. Applikation (V.2) 
 pH 
Zeit: 6 h 8 h 11 h 13 h 15 h 33 h 38 h 56 h 59 h 81.5 h 112 h 
PES 
(m)            
0,5s 9,3 9,4 9,5 9,6 9,8 9,0 8,9 8,4 8,3 8,5 9,0 
0,5ss 7,9 7,8 nb 7,8 7,8 7,7 7,9 7,7 7,8 7,7 7,7 
2s 9,1 9,3 9,2 9,3 9,4 9,1 9,0 8,4 8,4 8,6 9,3 
2ss nb 7,6 nb 7,6 nb 7,4 7,5 7,6 7,8 7,6 7,5 
4s 8,8 9,1 9,3 9,3 9,4 9,2 9,0 8,3 8,4 8,6 9,3 
4ss nb 7,6 nb 7,4 nb 6,2 7,5 7,5 7,4 7,6 7,5 
6s 8,6 8,8 9,3 9,3 9,3 9,1 9,0 8,4 8,3 8,6 9,3 
6ss nb 8,5 nb 8,6 8,5 8,8 8,6 8,2 8,2 8,3 8,9 
Die Werte wurden in etwa 15 cm Tiefe bestimmt. Alkalische pH Werte > pH 9 sind hervor-
gehoben; Zeit: Stunden nach Applikationsstart; PES: Probe–Entnahmestelle; nb: nicht be-
stimmt; ss (sub surface): Probe–Entnahmestelle im Kies am Beckengrund 
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Abbildung 3.22: AMOVA V.2: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken  33–56 h 
nach Applikation; Als Anmerkungen in den Diagrammen sind die variablen Versuchsbedin-
gungen Flussrate, Oberflächen–Abfluss und Kreislauf; ss (subsurface): Proben–Entnahme im 
Kies am Beckengrund 
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Abbildung 3.23: AMOVA V.2: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken  59–
128 h nach Applikation; Als Anmerkungen in den Diagrammen sind die variablen Versuchs-
bedingungen Flussrate, Oberflächen–Abfluss und Kreislauf angegeben; ss (subsurface): Pro-
ben–Entnahme im Kies am Beckengrund 
 
3.6.1.1.2 Hydraulische Eigenschaften  
Nachdem in den vorangegangenen Versuchen die hydraulischen Rahmparameter (Kreislauf, 
Durchflussrate: 36 L h–1) festgelegt wurden, sollte zunächst der Schadstoffstrom durch die 
Bahnen simuliert werden, um die hydraulischen Eigenschaften der Becken zu erfassen. Zu 
diesem Zweck wurde ein Tracerversuch mit Kochsalz durchgeführt (Abb. 3.24).  
Die Leitfähigkeit wurde im Abflussrohr der Bahnen über einen Zeitraum von 26 h aufge-
zeichnet (Abb. 3.24). In der Eichhornia–Bahn wurde nach ca. 18 h ein Anstieg der Leitfähig-
keit registriert. Anschließend nahm die Leitfähigkeit in den nächsten 3 h wieder ab und stieg 
dann wieder auf ein konstantes Endniveau an. Für diesen Versuch wurde aus der Endleitfä-
higkeit das Gesamtvolumen mit 890 L berechnet. Mit einer Durchflussrate von 36 L h–1 ergab 
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sich somit eine Verweildauer des Wassers von 24,7 h. Näherungsweise wurde auch der Zeit-
punkt berechnet an dem 50% des Tracers den Messpunkt passierten. Dieser lag bei 19,3 h.  
 
 
Abbildung 3.24: Leitfähigkeit im Abflussrohr nach Applikation des Tracers Kochsalz zur 
Simulierung des Schadstoffstroms im Becken mit Eichhornia und im Kontrollbecken; Appli-
kation: 300 g Kochsalz in 30 L mit 2 L h–1; Durchflussrate: 36 L h–1; Die Leitfähigkeiten der 
Becken vor Versuchsbeginn wurden jeweils subtrahiert. 
 
Im Kontrollbecken wurde die maximale Leitfähigkeit bereits ca. 6 h früher aufgezeichnet 
(Abb. 3.24). Es folgte eine Plateauphase von 6 h. Anschließend fiel die Leitfähigkeit in den 
nächsten 3 h ab und stieg dann wieder auf ein konstantes Endniveau an. Es wurde ein Volu-
men von 1119 L und eine Verweildauer des Wassers von 31,1 h berechnet. Nach 20,4 h waren 
50% des Tracers detektiert. 
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3.6.1.2 Versuche mit Kreislaufführung 
In Tabelle 3.11 sind alle Versuche in der AMOVA aus dem Jahr 2005 aufgelistet. Die Versu-
che V.1 und V.2 wurden bereits im Kapitel 3.6.1 beschrieben.  
 
Tabelle 3.11: Versuche in der AMOVA 2005 
Versuch  
/ Datum 
Einwaage Theoretische 
Konzentration3 
Flussrate 
 NaCN CuCl2 Cyanid Kupfer  
 (g) (g) (mg CN L–1) (mg Cu L–1) (L h–1) 
V.1: 14.07.05 7,5 – 4 – 11,5 
V.2: 26.07.05 4,5 – 2,4 – 12,5–25 
V.3: 09.08.05 5 – 2,7 – 36 
V.4: 15.08.05 7 – 3,8 – 36 
V.5: 22.08.05 8,5 – 4,5 – 36 
V.6: 29.08.05 11 – 5,9 – 36 
V.7: 05.09.05 15 – 7,4 – 36 
V.7: 07.09.05 18 – 9 – 36 
V.8: 12.09.05 20,4 – 10,5 – 36 
V.8: 13.09.05 26,5 – 14,3 – 36 
V.9: 19.09.05 – 3,92 – 36 
V.9: 19.09.05 5,72 3,92 3 4,4
4 36 
V.9: 21.09.05 11,61 81 7 4,94 36 
Summe 140,7 15,8  
1zusammen appliziert (= in einer Lösung), 2zeitgleich/parallel appliziert, 3bei dem momenta-
nen Beckenvolumen zu erwartende Konzentration an Kupfer bzw. Cyanid nach Applikation, 
4inklusive Hintergrundkonzentration 
 
3.6.1.2.1 3.–6. Applikation (V.3–V.6) 
Der folgende Versuch in der AMOVA wurde erstmalig von Beginn an im Kreislaufverfahren 
bei hoher Flussrate (36 L h–1) durchgeführt. Die Applikationsmenge wurde nur vorsichtig um 
0,5 g auf 5 g NaCN erhöht. Aus den Tracerversuchen ging hervor, dass die Schadstoff–Front 
im Abfluss nicht vor 10 h (Kontrollbecken) bzw. 17 h (E. crassipes) zu erwarten war. Dem-
entsprechend erfolgte die erste Proben–Entnahme 8 h nach Applikationsstart (Abb. 3.25).  
Entsprechend den Leitfähigkeitsbestimmungen  war die Cyanidfracht in der Eichhornia–Bahn 
nach 8 h nur bis zur dritten Probe–Entnahmestelle nach 4 m als Gradient nachweisbar (Abb. 
3.25, 8 h). Die Cyanidgehalte in den Becken entsprachen der aus der Applikationsmenge zu 
erwartenden Konzentration. In der Kontrolle konnte schon 8 h nach Applikationsstart das Cy-
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anid im Auslauf nachgewiesen werden. Nach 13 h zeigte sich ein Konzentrationsgradient zum 
Auslauf (Abb. 3.25). 
 
 
Abbildung 3.25: AMOVA V.3: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken 8 und 
13 h nach Applikation; ss (subsurface): Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund; Appli-
kation nach Tabelle 3.11 
 
34 h nach Applikationsstart stellte sich sowohl im Eichhornia–, als auch im Kontrollbecken 
eine einheitliche Cyanidkonzentration ein. Die Konzentrationen im Kies in der Mitte der Bah-
nen nach 2 m und 4 m betrugen im Kontrollbecken nur maximal 4%, im Eichhornia–Becken 
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weniger als 1% der maximalen Konzentration im freien Wasserkörper. Am nächsten Tag war 
eine leichte Senkung der Cyanidkonzentration um ca. 15% in der Eichhornia–Bahn zu ver-
zeichnen, während die Konzentration in der Kontrollbahn im Zuge des Volumenverlustes 
durch Evaporation um ca. 24% zunahm (Abb. 3.26). 
 
 
Abbildung 3.26: AMOVA V.3: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken 34 und 
57 h nach Applikation; ss (subsurface): Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund; Appli-
kation nach Tabelle 3.11 
 
86 h nach Applikation war im Becken mit E. crassipes  noch 9% der maximalen Ausgangs-
konzentration nachweisbar. 30 h später konnte nur noch im Kies an der Probe–Entnahmestelle 
0,5ss 40 µg CN L–1 ermittelt werden (Abb. 3.27). Im Kontrollbecken hingegen fanden sich 
nach 106 h noch 72% der maximalen Ausgangskonzentration. Im Kies nach 0,5 m (0,5ss) war 
der Cyanidgehalt ca. 57% höher als in der freien Wassersäule über dem Kies.          
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Abbildung 3.27: AMOVA V.3: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken 86 und 
106 h nach Applikation; ss (subsurface): Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund; Appli-
kation nach Tabelle 3.11 
 
Die im Folgenden beschriebenen drei Versuche wurden im Zeitraum von 21 Tagen vorge-
nommen. Bei jedem Versuch wurde einmalig Natriumcyanid appliziert. Die Einwaage wurde 
schrittweise von 7 auf 8,5 und 11 g erhöht (vgl. Tab. 3.11). Bei diesen und den folgenden 
Versuchen wurde nicht mehr im Kies in der Bahnmitte nach 2 m und 4 m (2ss, 4ss) beprobt, 
da die Cyanidkonzentrationen dort vernachlässigbar gering ausfielen. Die ermittelten Cyanid-
konzentrationen der Versuche 4–6 sind in Tabelle 3.12 zusammengefasst. Wie im Kapitel 
2.5.3 näher erläutert, sind nachfolgend die Cyanidkonzentrationen des Kontrollbeckens auf 
das Volumen zum Probe–Entnahme Zeitpunkt der Eichhornia–Bahn umgerechnet. Somit sind 
die Konzentrationen zwischen Kontrolle und Eichhornia–Behandlung der Versuche 4–10 
direkt vergleichbar. 
Obwohl jeweils mehr Natriumcyanid appliziert wurde, war in keinem Fall am dritten Tag der 
Eichhornia–Behandlung im Wasserkörper noch Cyanid nachweisbar (Tab. 3.12). Nur in nach 
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0,5 m im Kies (0,5ss) verblieb ein geringer Restgehalt. Die Pflanzen überstanden auch die 
höheren Cyanidkonzentrationen ohne sichtbare Schäden. 
 
Tabelle 3.12: Cyanid–Degradation in der AMOVA Versuche 4–6: 15.–31.8.2005 
 
Versuch: 
 
V.4: 15.–17.8.2005 
 
V.5: 22.–24.8.2005 
 
V.6: 29.–31.08.2005 
Becken: Eichhornia Kontrolle Eichhornia Kontrolle Eichhornia Kontrolle 
 Cyanid  Cyanid  Cyanid  
 PES 
(m) 
(mg L–1) (mg L–1) (mg L–1) 
0,5 3,43 3,38 2,54 3,55 5,31 3,70 
0,5ss 0,03 1,25 0,17 1,41 0,02 2,09 
2 4,07 3,17 3,22 4,06 6,33 4,52 
4 4,01 2,76 3,64 2,93 4,86 4,93 
6 3,51 2,39 3,09 3,98 4,65 5,08 
 
 
1. 
Tag 
6ss 4,25 2,99 1,47 3,29 0,26 4,88 
0,5 0,09* 2,19* 0,00*1 2,51*1 nb*2 4,53*2 
0,5ss 0,02* 0,57* 0,11*1 1,31*1 0,05*2 2,03*2 
2 0,09* 1,94* 0,00*1 3,28*1 0,08*2 5,20*2 
4 0,19* 2,03* 0,00*1 2,59*1 0,04*2 4,18*2 
6 0,57* 1,83* 0,00*1 3,03*1 0,04*2 5,48*2 
 
 
2. 
Tag 
6ss 0,21* 1,68* 0,00*1 3,31*1 nb*2 4,36*2 
0,5 0,00 1,73 0,00 3,46 0,00 2,56 
0,5ss 0,06 1,23 0,09 2,67 0,06 2,28 
2 0,00 1,51 0,00 2,67 0,00 nb 
4 0,00 1,60 0,00 3,25 0,00 1,71 
6 0,00 1,62 0,00 3,59 0,00 2,99 
 
 
3. 
Tag 
6ss 0,00 1,47 0,00 3,49 0,00 3,30 
*34 h nach Applikation; *136 h nach Applikation; *230 h nach Applikation; Die Konzentrati-
onen der Kontrollbahn wurden auf das Volumen der Eichhornia–Bahn umgerechnet. PES: 
Probe–Entnahmestelle; ss (sub surface): Pobe–Entnahme im Kies am Beckengrund 
 
Beim 5. Versuch konnte bereits am zweiten Versuchstag die vollständige Abwasserklärung 
nachgewiesen werden. Hierbei mussten aber unterschiedliche Proben–Entnahmezeitpunkte 
berücksichtigt werden. So fand die Proben–Entnahme am zweiten Versuchstag des 5. Ver-
suchs 2 h später als bei V.4 und 6 h später als bei V.6 statt (Tab. 3.12). Aus diesem Grund war 
bei V.5 ein fortgeschrittener Abbau zu erwarten. Dennoch wurde insbesondere beim Ver-
gleich des vierten mit dem sechsten Versuch eine erhebliche Steigerung der Abbauleistung 
deutlich. Dementsprechend lagen die Cyanidkonzentrationen von V.6 am zweiten Ver-
suchstag deutlich unter denen von V.4, obwohl die Probe früher genommen und 4 g (64%) 
mehr NaCN appliziert wurde. Sowohl Wassertemperatur (18–28 °C), als auch pH (≈ 7) und 
Einstrahlung (600–700 µmol m–2 s–1) fielen in allen Versuchen sehr ähnlich aus. Bei V.4 wur-
de vereinzelt eine Lufttemperatur von 29 °C erreicht, während bei V.6 die Lufttemperatur nur 
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maximal 22 °C betrug. Generell konnten während der gesamten Versuchsperiode 2005 keine 
Korrelation der klimatischen Parameter mit Abbauprozessen in der AMOVA ermittelt wer-
den. Zur Wassertemperatur sei angemerkt, dass diese im Becken mit E. crassipes  durch die 
sehr effektive Abschirmung der Wasseroberfläche annähernd konstant war. In allen Experi-
menten zur Klärung cyanidhaltiger Abwässer bewegte sich die Temperatur zwischen 18,5 und 
20,8 °C. Das Kontrollbecken hingegen heizte sich bei starker Sonneneinstrahlung teilweise 
bis auf 29 °C auf, es kühlte aber niemals unter 18,5 °C ab.  
 
3.6.1.2.2 Versuche mit Mehrfach–Applikation (V.7 & V.8) 
Nachdem in den vorangegangen Versuchen die Abbauleistung der Aufbereitung cyanidhalti-
ger Abwässer mit E. crassipes  demonstriert und reproduziert wurde, sollte in den weiteren 
Versuchen die Belastbarkeit des Systems näher untersucht werden. Zu diesem Zweck wurden 
nicht nur weiterhin sukzessive höhere Einwaagen an Natriumcyanid appliziert, sondern auch 
die Zeiträume zwischen den Applikationen verkürzt (vgl. Tab. 3.11).  
Zunächst sollte im siebten Versuch eine zweite Applikation erfolgen, sobald die erste Cya-
nidfracht vollständig abgebaut wurde. Es wurden zunächst 15 g dann 18 g Natriumcyanid 
appliziert. Die theoretische Gesamtcyanidkonzentration der ersten Applikation betrug ca. 
7,4 mg L–1. Nach 19,5 h stellte sich eine Maximalkonzentration von annähernd 5–6 mg L–1 in 
den Becken ein. In der Eichhornia–Bahn war ein Konzentrationsgradient zu beobachten 
(Abb. 3.28). Nach 40,5 h nahm die Cyanidkonzentration im Kontrollbecken nur unwesentlich 
ab, während zu diesem Zeitpunkt schon ca. 96% des Cyanids in der Eichhornia–Bahn nicht 
mehr detektierbar waren. 65 h nach Applikation war das Cyanid im Kontrollbecken bis auf 
einen minimalen Rest bei 0,5ss vollständig abgebaut. Im Kontrollbecken wurde der Cyanid-
gehalt im gleichen Zeitraum um ca. 14% reduziert. Die zweite Applikation erfolgte nach wei-
teren 48 h. Die theoretische Gesamtcyanidkonzentration der zweiten Applikation betrug ca. 
9 mg L–1. Demgegenüber wurde eine tatsächliche maximale Cyanidkonzentration in der Eich-
hornia–Behandlung nach 67 h von 6,7 mg L–1 ermittelt (Abb. 3.29). Zu diesem Zeitpunkt 
wurde erneut ein Konzentrationsgradient im Becken sichtbar. Nach weiteren 4 h nahm die 
mittlere Cyanidkonzentration um 43% ab (Abb. 3.29, 71 h).  
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Abbildung 3.28: AMOVA V.7: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken  18,5–
65 h nach 1. Applikation; ss (subsurface): Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund; Die 
Cyanidkonzentrationen des Kontrollbeckens wurden auf das Volumen der Eichhornia–Bahn 
umgerechnet;  Applikation nach Tabelle 3.11 
 
Nach weiteren 20 h waren die Cyanidkonzentrationen im Becken unter 100 µg L–1 gesunken 
(Abb. 3.29; 91 h). Auch nach diesem Versuch waren keine Symptome wie Chlorosen oder 
welkende Blätter an den Pflanzen sichtbar. In der Kontrollbahn betrug die Abnahme der Cya-
nidkonzentration während der ersten 65 h nur maximal 9% (Abb. 3.28). Infolgedessen kam es 
während der zweiten Applikation zu einer maximalen Cyanidkonzentration von 12,4 mg L–1 
(Abb. 3.29). Diese Konzentration entspricht in etwa der theoretischen Gesamtcyanidkon-
zentration. Während der nächsten 24 h konnte eine Reduktion dieser Spitzenkonzentration um 
mehr als 50% ermittelt werden. 
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Abbildung 3.29: AMOVA V.7: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken (67–
91 h); 1–4: Probe–Entnahmestelle nach 0,7, 2, 4 und 6 m; ss (subsurface): Proben–Entnahme 
im Kies am Beckengrund; Die Cyanidkonzentrationen des Kontrollbeckens wurden auf das 
Volumen der Eichhornia–Bahn umgerechnet. Applikation nach Tabelle 3.11 
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Im folgenden Versuch wurden in der ersten Applikation 20,4 g, in der zweiten 26,5 g NaCN 
eingesetzt. Zudem wurde der Zeitraum zwischen den Applikationen von 48 auf 24 h verkürzt. 
Darüber hinaus wurde in diesem Versuch auch der Einfluss des pH auf den Cyanidverlust im 
Kontrollbecken untersucht. Zu diesem Zweck wurde der pH vor und während des Versuchs 
auf neutrale Werte zwischen pH 6,8 und pH 7,2 gesenkt. 
In der ersten Applikation betrug die theoretische Gesamtkonzentration ca. 10,5 mg L–1. Diese 
Cyanidkonzentrationen wurden in der Eichhornia–Bahn annähernd nach 20 und 23 h ermittelt 
(Abb. 3.30). Allerdings zeigte sich erneut ein deutliches Konzentrationsgefälle. Im Kontroll-
becken kam es zu Maximalkonzentrationen um 13 mg L–1. Dagegen wurde vor der Applikati-
on aus dem vorangegangenen Versuch ein mittlerer Rest–Cyanidgehalt von 2,7 mg L–1 festge-
stellt. Abzüglich dieses Restgehaltes lag die Cyanidkonzentration im Bereich der theoreti-
schen Maximalkonzentration. Nach 41,5 h wurde die zweite Cyanid–Applikation durch erneut 
ansteigende Konzentrationen in den Becken sichtbar (Abb. 3.30). Nach 44 h wurde die theo-
retische Maximalkonzentration von 14,3 mg L–1 in beiden Bahnen annähernd erreicht 
(Abb. 3.31). 24 h später wurden im Eichhornia–Becken (bis auf das Totvolumen bei 0,5ss) 
maximal 60 µg CN L–1 nachgewiesen. Im Kontrollbecken nahm im gleichen Zeitraum der 
Cyanidgehalt nicht ab. Zu beiden Zeitpunkten betrug die mittlere Konzentration 
11,1 mg CN L–1. Innerhalb der nächsten 24 h senkte sich der Cyanidgehalt im Kontrollbecken 
um ca. 77%. Zu diesem Zeitpunkt war in der Eichhornia–Behandlung nur im Kies nach 0,5 m 
ein Rest–Cyanidgehalt nachzuweisen (Abb. 3.31). Auch diesen Versuch überlebten die Was-
serhyazinthen ohne erkennbare Schäden. 
 
Tabelle 3.10: pH und Anteil volatiles HCN im Kontrollbecken während V.8 
Zeit: –2 h 20 h 23 h 41,5 h 44 h 68 h 
PES (m)       
1 6,7 (99%) 8,5 (86%) 6,8 (99%) 9,05 (64%) 7,2 (99%) 7,8 (97%) 
0,5ss nb 7,9 (96%) 7,9 (96%) 7,8 (96%) 7,9 (96%) 7,7 (98%) 
2 6,8 (99%) 8,5 (86%) 7,1 (99%) 9,00 (67%) 7,2 (99%) 7,9 (97%) 
4 6,8 (99%) 8,6 (83%) 7,4 (98%) 9,05 (64%) 7,1 (99%) 7,8 (97%) 
6 6,7 (99%) 8,6 (83%) 7,3 (99%) 9,07 (63%) 7,1 (99%) 7,9 (96%) 
6ss nb 8,2 (92%) 7,6 (98%) 8,5 (86%) 7,7 (98%) 7,8 (97%) 
Die Werte wurden in etwa 0,15 m Tiefe bestimmt. Alkalische pH Werte > pH 9 sind hervor-
gehoben; Zeit: Stunden nach Applikationsstart; PES: Probe–Entnahmestelle; ss (subsurface): 
Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund; nb: nicht bestimmt 
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Abbildung 3.30: AMOVA V.8: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken  20–
41,5 h nach 1. Applikation; ss (subsurface): Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund; Die 
Cyanidkonzentrationen des Kontrollbeckens wurden auf das Volumen der Eichhornia–Bahn 
umgerechnet. Applikation nach Tabelle 3.11 
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Abbildung 3.31: AMOVA V.8: Cyanidgehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken 44–92 h 
nach 2. Applikation; ss (subsurface): Proben–Entnahme im Kies am Beckengrund; Die Cya-
nidkonzentrationen des Kontrollbeckens wurden auf das Volumen der Eichhornia–Bahn um-
gerechnet. Applikation nach Tabelle 3.11 
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Die Ansäuerung des Kontrollbeckens stieg der pH nur noch vereinzelt über pH 9 (Tab. 3.10). 
Nach der zweiten Applikation (41,5 h) blieb der pH aber im neutralen bis leicht alkalischen 
Bereich. Der Anteil an volatilem HCN betrug während des Versuchs mindestens 63% (pH 
9,07; Tab. 3.10). Der pH im Eichhornia–Becken lag während des Versuchszeitraums von pH 
7,2–8,2 Damit betrug der Anteil an HCN mindestens 92%. 
 
3.6.1.3 Überprüfung der Ergebnisse im Labormaßstab 
Während des gesamten Versuchzeitraums in der AMOVA, schien sich die Abbauleistung des 
Systems stetig zu beschleunigen. Dieses Phänomen könnte auf einen Biomassezuwachs zu-
rückzuführen gewesen sein. Um dies zu überprüfen, wurden einzelne Pflanzen der AMOVA 
entnommen und unter verschiedenen Bedingungen mit Cyanid im hydroponischen Ver-
suchsaufbau im Phytotron inkubiert. Im Gegensatz zu den in den bisherigen in Laborversu-
chen untersuchten Exemplaren von E. crassipes, waren die Pflanzen aus der AMOVA am 
Ende der Vegetationsperiode erheblich größer. Während das Frischgewicht der Pflanzen aus 
dem Gewächshaus 15–18 g aufwies, wogen die kleinsten Pflanzen aus der AMOVA, deren 
Wurzeln den Wasserkörper erreichten, ca. 25–30 g. Die Wurzellänge der Gewächshaus– und 
Freilandpflanzen war hingegen mit 90–130 mm identisch. Aufgrund der maximal ca. doppel-
ten Biomasse der Freilandpflanzen war im Vergleich zu den bisherigen Ergebnissen aus den 
Laborstudien eine Verringerung der Abbauzeit um 50% zu erwarten. Demnach sollte nach 
etwa 100 h eine Cyanidlösung von 5 mg L–1 in 600 mL vollständig abgebaut sein. 
Um dem Licht–Dunkel–Rhythmus im Phytotron (16 h Licht bei 27 °C von 6:15 Uhr bis 22:15 
Uhr, 8 h Dunkelheit bei 16 °C) Rechnung zu tragen, wurden die Versuchsansätze mit Wasser-
hyazinthen zu verschiedenen Startzeiten im Phytotron inkubiert. Im Versuchsansatz p1 wur-
den die Wasserhyazinthen mit einer Inkubationsperiode von 3 h Licht, 8 h Dunkelheit und 
16 h Licht inkubiert. Beim Versuchsansatz p2 wurden die Pflanzen zunächst bei 11,5 h Licht, 
8 h Dunkelheit und schließlich 16 h Licht inkubiert. In diesem Versuchsansatz wurde zudem 
untersucht, ob sich die Abbauleistung verändert, wenn Cyanid als einzige N–Quelle in der 
Lösung verfügbar war. Ferner wurde als Kontrolle der Cyanidgehalt in hydroponischen Gefä-
ßen ohne Eichhornia untersucht. 
Die Ergebnisse sind in Abbildung 3.33 dargestellt. Um die Übersicht zu verbessern, wurde 
der Cyanidgehalt der Kontrolle ohne E. crassipes  auf der zweiten Y–Achse in % angegeben. 
Die Dunkelperioden der Ansätze p1 und p2 sind schematisch im Hintergrund des Diagramms 
abgebildet. 
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Abbildung 3.33: Inkubation von Wasserhyazinthen aus der AMOVA in hydroponischen Sys-
temen im Phytotron mit Natriumcyanid; schwarze Symbole: p1 mit 3 h Licht, 8 h Dunkelheit, 
16 h Licht; transparente / weiße Symbole: p2 mit 11,5 h Licht, 8 h Dunkelheit, 16 h Licht; Die 
Irrtumswahrscheinlichkeit p zeigt die Signifikanz der Ergebnisse im Vergleich zur Kontrolle; 
Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 3. 
 
E. crassipes  reduzierte die Cyanidgehalte unterhalb der Nachweisgrenze. Dieser Abbau war 
signifikant (p < 0,01). Die Cyanidkonzentration im Kontrollansatz blieb konstant. Während 
des Versuchszeitraums erniedrigte sich der pH in der Behandlung mit Eichhornia von pH 8,5 
zu pH 5,9–6,6. Im Versuchsansatz p1 mit einer kurzen initialen Lichtperiode (Abb. 3.33, 
schwarze Symbole; p1: 3 h Licht, 8 h Dunkelheit, 16 h Licht) veränderten sich während der 
ersten 12,5 h die applizierte Cyanidkonzentrationen von 5,8 and 10 mg L–1 nur unwesentlich. 
Die Senkung des Cyanidgehaltes betrug nur ca. 1 mg L–1. Es kam also zu einer deutlichen 
lag–Phase. Während der nächsten 12 h konnte eine schnelle und vollständige Cyanid–
Degradation im Ansatz mit 5,8 mg CN L–1 bzw. 16 h im Ansatz mit 10 mg CN L–1 beobachtet 
werden. Um festzustellen, ob diese lag–Phase von der Dunkelperiode im Phytotron mit einer 
11 °C geringeren Temperatur abhing, wurde der Ansatz p2 mit einer längeren initialen Licht-
periode von 11,5 h durchgeführt. In diesem Ansatz wurde eine Konzentration von 5,1 
mg CN L–1 appliziert (Abb. 3.33, weiße Symbole; p2: 11,5 h Licht, 8 h Dunkelheit, 16 h 
Licht). Es stellte sich heraus, dass der Cyanidgehalt in den ersten 23 h nur um maximal 1,6 
CN L–1 reduziert wurde. In den nächsten 5 h wurden dann weitere 1,6 CN L–1 abgebaut. Der 
vollständige Abbau erfolgte während der nächsten 19 h. Die lag–Phase verlängerte sich also 
um 10 h. Es konnte kein Einfluss auf die Degradation ermittelt werden, wenn Cyanid die ein-
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zige Stickstoffquelle in der Lösung war. Der Unterschied zwischen den Behandlungen mit 
und ohne zusätzliche Stickstoffquelle war nicht signifikant (p = 0,32). 
 
3.6.1.4 Überprüfung der Ergebnisse in der AMOVA  
Um aufzudecken, ob bei den Klärprozessen in der AMOVA Adaptionsprozesse eine Rolle 
spielten, wurde ein im Folgejahr ein klärendes Experiment in der AMOVA durchgeführt. 
Hierfür sollte eine vergleichbare NaCN–Einwaage (28,3 g) nochmals unter optimalen Rah-
menbedingungen (Witterung, Biomasse, Fitness) appliziert werden. Diesmal sollte in den 
Wochen vor der Applikation aber keine geringeren NaCN–Einwaagen verabreicht werden. 
Somit konnten Adaptionsprozesse an Blausäure sicher ausgeschlossen werden. Wenn Adapti-
on beim Cyanid–Abbau keine Rolle spielte, sollten die Ergebnisse aus dem Vorjahr reprodu-
zierbar sein. Es wäre in diesem Fall also zu erwarten gewesen, dass die Pflanzen den Versuch 
vollkommen unbeschadet überstehen und das Cyanid nach 48 h nicht mehr nachweisbar ist. 
Da in diesem Versuch nicht mehr die Demonstration bzw. Steigerung der Abbauleistung un-
tersucht werden sollte, erfolgte keine Applikation im Kontrollbecken. 
 
 
Abbildung 3.34: AMOVA V.10 (2006): mittlere Cyanidgehalte im Eichhornia–Becken  17–
141 h nach Applikation; Die Fehlerbalken zeigen die Standardabweichung von n = 5; Appli-
kation: 28,3 g NaCN 
 
Die Applikation wurde vom 11.9. bis zum 12.9.2006 vorgenommen. Während des Versuches 
herrschten optimale Witterungsvoraussetzungen: die Wassertemperatur betrug im Versuchs-
zeitraum 19,8–22,6 °C. Es wurde an den ersten sechs Versuchstagen eine maximale Lufttem-
peratur von 27–30 °C aufgezeichnet. Am letzten Tag betrug die Temperatur maximal 22 °C. 
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Abbildung 3.35: AMOVA V.10 (2006): Cyanidgehalte im Eichhornia–Becken  17–141 h 
nach Applikation; ss (sub surface): Probe–Entnahme im Kies am Beckengrund; Applikation: 
28,3 g NaCN 
 
17 h nach der Applikation waren hohe Cyanidkonzentrationen von 4–31 mg L–1 nachweisbar 
(Abb. 3.35). Nach 19 h war deutlich zu erkennen, dass sich die Schadstoff–Front weiter durch 
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das Becken bewegte, das Cyanid sich aber gleichzeitig gleichmäßiger verteilte, da an allen 
Probe–Entnahmestellen die Cyanidkonzentration deutlich stieg, aber die Maximalkonzentrati-
on nur noch an einer Stelle nachzuweisen war. Die theoretische maximale Gesamtkonzentra-
tion für diese Applikation wurde mit ca. 18 mg L–1 berechnet. Tatsächlich betrug nach 17 h 
die mittlere Konzentration im Becken um 14 mg L–1. Am nächsten Tag nach 42–44 h zeigte 
sich ein Rückgang des Cyanidgehaltes um ca. 50% (Abb. 3.35). Nach 66 h nahm hingegen die 
Cyanidkonzentration im Becken wieder um ca. 32% zu (Abb. 3.34). Gleichzeitig verringerte 
sich das Volumen im Becken in Folge hoher Lufttemperaturen um ca. 6%. Am nächsten Tag 
war eine deutliche Senkung um ca. 75% zu erkennen (Abb. 3.34/3.35; 88 h). Nach weiteren 
zwei Tagen war das Cyanid fast vollständig abgebaut. 
Während des Versuches war eine intensive Schädigung der Pflanzendecke zu beobachten. Am 
zweiten Versuchstag wurden erste Toxizitätssymptome wie chlorotische und vereinzelt ausge-
trocknete Blätter sichtbar. Nach Versuchsende waren ca. 50–70% der Pflanzen abgestorben 
(Abb. A3/A4/A5). Die überlebenden Pflanzen waren alle zu mindestens 50% chlorotisch. 
Ferner verloren viele Wasserhyazinthen ihre Wurzeln, bildeten aber bereits wenige Tage nach 
Versuchsabbruch neue Wurzeltriebe. 
 
3.6.1.5 Aufbereitung kupferhaltiger Abwässer 
Der Versuch zur Aufbereitung kupferhaltiger Abwässer fand vom 20.9. –3.10.2005 statt. Die 
Wassertemperatur im Eichhornia–Becken war mit 15 °C um ca. 5 °C geringer als bei den 
Versuchen zum Cyanidabbau. Die witterungsabhängigen Versuchsbedingungen waren also 
für die tropischen Schwimmpflanzen nicht mehr ideal. Dennoch zeigten die tropischen Was-
serpflanzen im September noch keinerlei auffällige Fitnesseinbußen wie etwa Chlorosen oder 
Nekrosen. Erst im Oktober waren erste Schäden sichtbar. Die Pflanzen wurden am 6.10.2005 
aus dem Becken entfernt.  
Vor der Kupferapplikation wurde das Wasser im Kontrollbecken ersetzt, um restliches Cyanid 
zu entfernen. Während des Versuchs wurden die Proben an der AAS auf Kupfer sowie an der 
HPLC auf Cyanocuprat hin untersucht. Im Eichhornia–Becken wurde vor Versuchsbeginn 
eine hohe Hintergrundkonzentration an Kupfer von 0,65 mg L–1 ermittelt. Um die Werte mit 
der Kontrollbahn zu vergleichen, wurde neben der Volumendifferenz außerdem diese Kon-
zentrationsdifferenz zwischen Eichhornia– und Kontrollbahn in die Kupferkonzentrationen 
der Kontrollwerte eingerechnet. Aufgrund des begrenzten Zeitfensters konnten die Laborstu-
dien zur Kupferabsorption nicht mehr umfangreich in der AMOVA reproduziert werden. Aus 
diesem Grund wurde unmittelbar getrennt eine saure Kupferlösung und eine alkalische Kup-
fer/Cyanid Lösung im molaren Verhältnis 1:4 appliziert. Anschließend erfolgte eine zweite 
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Applikation mit identischer Kupfer–Einwaage aber doppelter Cyanid–Einwaage. Somit wurde 
bei der zweiten Applikation die gesamte Kupfermenge in einer alkalischen Cyanidlösung im 
molaren Verhältnis 1:4 appliziert (s.u.). 
Bei der ersten Applikation wurde zunächst nur die Hälfte der Kupfereinwaage (3,9 g Kup-
fer(II)chlorid in 15 L) in einer sauren Lösung (pH 5,5) zudosiert. Mit einer zeitlichen Verset-
zung von 5 h wurde auch die zweite Lösung mit der anderen Hälfte der Kupfer–Einwaage und 
NaCN (3,9 g Kupfer(II)chlorid und 5,7 g Natriumchlorid gelöst in 10 L) in einer alkalischen 
Lösung (pH 10) zudosiert. In der zweiten Lösung betrug das molare Verhältnis von Cyanid zu 
Kupfer 4:1. Dies entsprach dem Verhältnis des thermodynamisch bevorzugt gebildeten Tetra-
cyanocuprats [Cu(CN)4]2–. Die Pumpenleistung und Applikationsvolumina waren so gewählt, 
dass beide Lösungen nach 15 h vollständig appliziert waren. Nach 48 h wurde dann nochmals 
die gleiche Einwaage Kupfer mit der doppelten Einwaage an Cyanid appliziert. Bei dieser 
Applikation wurden beide Schadstoffe zusammen (8 g CuCl2 und 11,6 g NaCN in 30 L) in 
einer alkalischen Lösung (pH 10) innerhalb von 15 h zudosiert (vgl. Tab. 3.11). In dieser Ap-
plikation war das molare Verhältnis von Cyanid zu Kupfer 4:1 und damit günstig für die Bil-
dung des Tetracyanocuprats. Hintergrund dieser Vorgehensweise war folgende Hypothese: 
Ohne Cyanid appliziertes Kupfer sollte zügig durch die Pflanzen aufgenommen, während 
Cyanocuprate nur langsam absorbiert werden sollten. Die zentrale Frage war, ob sich die Ap-
plikationen hinsichtlich des Zeitraums der vollständigen Kupferaufbereitung unterschieden 
und Kupfer schwerabsorbierbar zurückblieb. 
15,5–18 h nach Beginn der ersten Applikation stellte sich eine Konzentrationsspitze von 4–
6 mg L–1 im ersten Drittel des Eichhornia–Beckens ein (Abb. 3.36). Im Kontrollbecken hin-
gegen stellte sich bereits nach 15,5 h eine homogene Konzentration von ca. 2,5 mg L–1 ein. 
38,5 h nach der Applikation betrug die mittlere Kupferkonzentration in der Eichhornia–
Behandlung ca. 2 mg L–1. Berechnet aus der theoretischen Maximalkonzentration von ca. 
4 mg L–1, wurden demnach durch die Wasserhyazinthen 52% und in der Kontrolle 43% des 
Kupfers aus dem Abwasser entfernt. Am nächsten Versuchstag, 19 h nach der zweiten Appli-
kation war die höchste Kupferkonzentration bereits in der Bahnmitte (Eichhornia–
Behandlung) nachweisbar (Abb. 3.37). Nach 41 h war in beiden Becken eine homogene Ver-
teilung erzielt und ein Abfall der Kupferkonzentration um etwa 10–25% feststellbar. Inner-
halb der nächsten 32,5 h senkten die Wasserpflanzen den Kupfergehalt um ca. 60%, während 
im gleichen Zeitraum der Kupfergehalt der Kontrolle um nur etwa 25% abfiel. Bis zum Ver-
suchsende blieb die Kupferkonzentration in der Eichhornia–Behandlung annähernd konstant, 
während sie in der Kontrolle stetig sank (Abb. 3.37). 
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Abbildung 3.36: AMOVA V.9: Kupfergehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken 15,5–
38,5 h nach 1. Applikation; ss (subsurface): Probe–Entnahme im Kies am Beckengrund; Die 
Kupfer–Konzentrationen des Kontroll–Beckens wurden auf das momentane Volumen und die 
Hintergrundkonzentration der Eichhornia–Bahn umgerechnet. Applikation: siehe Tabelle 3.11 
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Abbildung 3.37: AMOVA V.9: Kupfergehalte im Eichhornia– und Kontrollbecken 19–239 h 
nach 2. Applikation; 1–4: Probe–Entnahmestelle nach 0,7, 2, 4 und 6 m; ss (subsurface): Pro-
be–Entnahme im Kies am Beckengrund; Die Kupfer–Konzentrationen des Kontroll–Beckens 
wurden auf das momentane Volumen und die Hintergrundkonzentration der Eichhornia–Bahn 
umgerechnet. Applikation: siehe Tabelle 3.11 
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Das Cyanocuprat konnte durch die HPLC–Messungen im Eichhornia–Becken jeweils wäh-
rend bzw. nach der Applikation nachgewiesen werden. Der Nachweis gelang nur zu den Zeit-
punkten der Belastungsspitzen. Nach der ersten Applikation, als die Kupferkonzentration im 
Becken annähernd 7 mg L–1 betrug, war der Komplex nur mit einer sehr geringen Signalstärke 
nachweisbar. Nach der zweiten Applikation betrug die Signalstärke ein Vielfaches (Abb. 
A6/A7). 
Die Kupfergehalte in den Blättern fielen im Vergleich zu den Laborversuchen bemerkenswert 
hoch aus (Abb. 3.38). Sie übertrafen den Kupfergehalt der Kontrollpflanzen ohne Kupfergabe 
(0,02 mg Cu g TS–1) um ca. den Faktor 5. Hingegen waren die Kupfergehalte der Wurzeln 
vergleichsweise gering. Der Gehalt übertraf zwar bei weitem den der Kontrollpflanzen 
(0,03 mg Cu g TS–1), in den Laborversuchen konnte aber nach Inkubation mit Kupfer eine in 
etwa 5–6 fache höhere Anreicherung erzielt werden (vgl. Abb. 3.9) Der Kupfergehalt der 
Blätter war auf der gesamten Strecke relativ homogen um 0,1 mg g TS–1. Diese Gehalts–
Konstanz galt mit einer Ausnahme auch für den Kupfergehalt der Wurzeln. Nur am Ende der 
Bahn war der Kupfergehalt der Wurzeln signifikant (p < 0,01) um ca. 30% erniedrigt. 
 
 
Abbildung 3.38: AMOVA V.9: Kupfergehalte in Blättern und Wurzeln nach Versuchsende 
an Probe–Entnahmestellen nach 1–6 m; TS = Trockensubstanz; Die Fehlerbalken zeigen die 
Standardabweichung von n = 3. 
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3.6.2 Diskussion der Resultate aus der AMOVA 
3.6.2.1 Vorversuche 
Nach der ersten Cyanid–Applikation in der AMOVA wurde der Schadstoff unzureichend im 
System verteilt. Infolgedessen verursachte eine Konzentrationsspitze von ca. 25 mg CN L–1 
eine enorme Schädigung der Pflanzendecke im Einstrombereich. Dennoch war die Cyanid–
Abbauleistung um ca. 80% in 24 h bemerkenswert. Eine Erklärung hierfür wäre vielleicht ein 
mikrobiologischer Co–Metabolismus des Cyanids in Folge der Freisetzung von Zell–Lysaten, 
die im Zuge von Verrotungsprozessen der absterbenden Pflanzenbiomasse freigesetzt wurden. 
Die erste Applikation unterstrich die Bedeutung der vollständigen hydraulischen Kontrolle bei 
der Aufbereitung hochtoxischer Cyanid–Abwässer. Es konnten folgende Erkenntnisse ge-
wonnen werden: 
 
1. Bei einer optimalen Mischung bzw. schnellen Schadstoffleitung im System dürften 
unerwünschte Konzentrationsspitzen nicht auftreten. Dies wäre die Voraussetzung, um 
die gesamte Biomasse im System am Schadstoffabbau zu beteiligen, aber gleichzeitig 
die maximale Expositionszeit so kurz wie möglich zu halten. 
2. Um diese Anforderungen zu erfüllen, musste zunächst das Applikationsvolumen und 
damit auch die Applikationszeit erhöht werden.  
3. Ferner musste auch der Schadstoffstrom durch das Becken beschleunigt werden. Dies 
konnte durch gezielten Abfluss am Ende der Bahn von der Wasseroberfläche oder 
durch Erhöhung der Flussrate erzielt werden.  
4. Bei einer zu hohen Flussrate bestand allerdings die Gefahr einer zu geringen Verweil-
dauer des Abwassers und damit einer unvollständigen Klärung. Dieses Problem konnte 
nur durch die Etablierung einer Kreislaufführung gelöst werden. 
 
Die Kreislaufführung simulierte den Klärprozess in einem mehrfach größeren (abhängig von 
den Klärzyklen) Becken bei relativ hoher Flussrate. Die angesprochenen Punkte wurden dar-
über hinaus beim nächsten Versuch in der AMOVA durch ein höheres Applikationsvolumen 
und längeren Applikationszeitraum realisiert. 
Nach der zweiten Applikation wurde die Cyanid–Fracht gleichmäßiger und schneller im Sys-
tem verteilt. Es stellte sich jedoch heraus, dass nur durch die Etablierung der Kreislaufführung 
der Schadstoff optimal im Becken verteilt wurde. Im Gegensatz zum Kontrollbecken war in 
der Eichhornia–Bahn ein Konzentrationsgradient sichtbar. Durch die Wasserhyazinthen 
schien der Cyanid–Abbau nicht merklich gefördert zu werden. Sowohl im Becken mit den 
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Wasserpflanzen, als auch in der Kontrolle war das Cyanid nach 128 h fast vollständig abge-
baut.  
Der Konzentrationsgradient im Eichhornia–Becken war wahrscheinlich auf biologischen Ab-
bau zurückzuführen, da es im Kontrollbecken zu keinem Gradienten kam. Das Eichhornia–
Becken zeigte eine enorme Pufferkapazität, die auch durch einige Untersuchungen bestätigt 
wurde (Granato 1993; Gopal und Sharma 1981). Während der Applikation kam es aufgrund 
der alkalischen Cyanidlösung zu erhöhten pH–Werten, die aber in relativ kurzen Zeiträumen 
wieder ins Optimum der Wasserpflanzen von ca. pH 6,8 gesenkt wurden. Das Kontrollbecken 
hingegen zeigte keine vergleichbare Pufferkapazität. Dementsprechend war das Wasser des 
Kontrollbeckens im gesamten Versuchszeitraum 2005 alkalisch im Bereich von pH 9. Nur 
beim achten Versuch wurde der pH gezielt reduziert. 
Im Auslaufbereich des Eichhornia–Beckens kam es aufgrund der Neigung der Bahn zu einer 
Stauung des Abwassers, was sich in erhöhten Cyanid–Konzentrationen an der Probe–
Entnahmestelle im Kies nach 6 m (6ss) bemerkbar machte. Diese hohen Cyanidkonzentratio-
nen im Totvolumen des Kieskörpers mussten vermieden werden, da das Cyanid dort nicht für 
die Pflanzen verfügbar war. Nur die Kreislaufführung und damit die direkte Ableitung des 
Abwassers aus dem Kies und die damit verbundene Neueinspeisung führte zu einer Senkung 
der Cyanidkonzentration. Die Cyanid–Aufbereitung durch Wasserhyazinthen konnte bis zu 
diesem Zeitpunkt nicht überzeugen, da im Kontrollbecken eine fast ebenso schnelle Cyanid–
Degradation festgestellt wurde. 
Um die hydraulischen Eigenschaften der Bahnen eindeutig zu erfassen, wurde die Leitfähig-
keit nach Applikation des Tracers NaCl für 26 h permanent aufgezeichnet. Bei beiden Bahnen 
lag die experimentell ermittelte Verweildauer des Wassers unter der berechneten. In der Kon-
trollbahn aber fiel die Differenz zwischen experimentell ermittelter und berechneter Verweil-
dauer wesentlich höher aus. Dies ist in einer besseren hydraulischen Leitfähigkeit der Kon-
trollbahn begründet. Während die dichte Pflanzendecke einen hydraulischen Widerstand bot 
und den Wasserkörper vor einer Durchmischung durch Wind vollständig abschirmte, war dies 
im Kontrollbecken nicht der Fall. Die Folge war eine schnellere Verteilung und Durchmi-
schung. 
Um die Cyanid–Degradation zu fördern, wurden in Konsequenz alle folgenden Versuche mit 
Kreislaufführung bei erhöhter Durchflussrate (36 L h–1) durchgeführt. 
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3.6.2.2 Versuche mit Kreislaufführung 
In allen Versuchen mit Kreislaufführung des Abwassers konnte eine vollständige Klärung 
erzielt werden. Zunächst erfolgten die Cyanid–Applikationen wöchentlich. Hierbei wurde die 
Cyanid–Einwaage stetig von 5 g auf 11 g NaCN gesteigert (vgl. Tab. 3.11), um vorsichtig die 
Belastungsgrenzen des Systems zu erforschen. Durch keine Applikation wurden die Wasser-
pflanzen sichtbar geschädigt. Im dritten Versuch bestätigte sich, dass eine Kreislaufführung 
bei hoher Durchflussrate die Schadstoffverteilung im System optimiert. In diesem Versuch 
wurde erstmals ein vollständiger Abbau der Cyanidbelastung erzielt. Das Restcyanid im 
Kieskörper nach 0,5 m (0,5ss) war auf ein Totvolumen zurückzuführen. Da an den anderen 
Probe–Entnahmepunkten im Kies nach 2 m und 4 m (2ss, 4ss)  des Eichhornia–Beckens keine 
oder nur vernachlässigbar geringe Cyanidkonzentrationen von maximal 20 µg L–1 nachgewie-
sen werden konnten, wurde dort in den anschließenden Versuchen nicht mehr beprobt. In den 
folgenden drei Versuchen wurde sukzessive mehr Cyanid appliziert (5–11 g NaCN). Dennoch 
wurde der hochtoxische Schadstoff innerhalb von 48–72 h vollständig abgebaut. Diese ver-
besserte Abbauleistung konnte nicht auf klimatische bzw. abiotische Parameter zurückgeführt 
werden, sondern könnte daher auf mikrobiologische Adaption der Rhizosphäre zurückzufüh-
ren gewesen sein. Auch eine physiologische Adaption der Pflanzen selbst konnte nicht ausge-
schlossen werden. Ferner könnte auch eine Vergrößerung der Biomasse eine erhebliche Rolle 
gespielt haben.  
Aus diesen Versuchen konnte die Schlussfolgerung gezogen werden, dass der Abbau freien 
Cyanids im Freiland durch die Anwesenheit von E. crassipes  erheblich gefördert wird. Im 
Vergleich zur Kontrolle wurde eine um ca. 50% gesteigerte und vollständige Klärung in 48–
72 h erzielt. 
In den folgenden Versuchen wurde nicht nur die Cyanideinwaage weiter gesteigert, sondern 
auch mehrfach NaCN in kürzeren Zeitintervallen appliziert. Zunächst wurden 15 g und 18 g 
NaCN innerhalb von 48 h, dann 20,4 g und 26,5 g innerhalb von 24 h appliziert. Auch nach 
diesen mehrfachen Cyanid–Applikationen konnten keine Leistungseinbußen der Eichhornia–
Behandlung festgestellt werden. Im Gegenteil, der Cyanid–Abbau in Gegenwart der Wasser-
pflanzen verlief mit jeder Applikation schneller aber dennoch nach jeder Applikation voll-
ständig. Obwohl mit jeder Applikation der Cyanidgehalt gesteigert und die Zeitintervalle zwi-
schen den Applikationen verkürzt wurden, konnten keinerlei Schäden an den Pflanzen festge-
stellt werden. Dies bedeutete, dass während des Versuchszeitraums keine Pflanze im Gesamt-
system unmittelbar nach der Cyanid–Applikation Blätter einbüßte oder Chlorosen aufwies, 
obwohl die Pflanzen hochtoxischen Konzentrationen ausgesetzt waren (Ausnahme: V.1). In 
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der AMOVA wurden also die experimentellen Resultate der Laborversuche zur Toxizität und 
zum Cyanidabbau übertroffen. Unter Freilandbedingungen wurde das Cyanid schneller abge-
baut wobei die Wasserpflanzen eine höhere Toleranz zeigten. Das in dieser Hinsicht deut-
lichste Ergebnis wurde in der letzten Applikation erzielt. Hier wurde die Cyanidfracht in ca. 
24 h fast vollständig abgebaut. Dies bedeutete, dass durch Eichhornia in diesem kurzen Zeit-
raum 30 L einer Cyanidlösung mit ca. 470 mg L–1 freiem Cyanid vollständig aufbereitet wer-
den konnte. Diese erhebliche Menge Blausäure hätte ausgereicht, um 250.000 L Wasser mit 
56 µg L–1 zu belasten, eine für die meisten Fischarten letale Konzentration (Eisler 2000, 
1991). Es wurde auch  untersucht, ob die Abnahme der Cyanidkonzentration lediglich auf 
pH–abhängige Verflüchtigung beruhte. Tatsächlich zeigte sich, nachdem das Kontrollbecken 
angesäuert wurde und keine alkalische Cyanidlösung mehr nachströmte (68–92 h), eine er-
hebliche Reduzierung der Schadstoff–Fracht im Kontrollbecken. Es erschien plausibel, dass 
dieser Verlust auf Ausgasung von HCN zurückzuführen war, da durch die Ansäuerung nach 
der zweiten Applikation auch im Kontrollbecken fast ausschließlich volatiles HCN vorlag. 
Durch diesen Versuch konnte aber auch demonstriert werden, dass der erhebliche Cyanidver-
lust in der Eichhornia–Bahn nicht allein auf Ausgasung von HCN zurückzuführen sein konn-
te. Obwohl bei der letzten Applikation nach 44 h der Anteil an HCN im Kontrollbecken höher 
war, reduzierte sich der Cyanidgehalt jedoch in den nächsten 24 h nur unmerklich. Die Aus-
gasung als dominanter Verlustprozess erschien im Eichhornia–Becken bei näherer Betrach-
tung ohnehin nicht plausibel. Die Ausgasung hängt von dem HCN–Anteil, der Temperatur 
und von dem Volumen über der Lösung ab. Durch die dichte Pflanzendecke war aber die 
Wasseroberfläche der Eichhornia–Bahn zu jedem Zeitpunkt vor Sonneneinstrahlung und 
Wind vollkommen abgeschirmt. Darüber hinaus ließ die mehrschichtige, etwa 200 mm starke 
Pflanzendecke auf der Wasseroberfläche keine bemerkenswerten freien Volumina zu. 
Es wurden bisher noch keine vergleichbaren Arbeiten anderer Arbeitsgruppen im halbtechni-
schen Maßstab mit E. crassipes  veröffentlicht. Granato (1993) führte Versuche zur Aufberei-
tung cyanidhaltiger Abwässer in 50 L Tanks durch, die mit einer Rate von 6,3 L h–1 mit insge-
samt 5 L Cyanidlösung beschickt wurden. Er applizierte 3, 50, 100 und 300 mg CN L–1. In-
nerhalb von 48 h konnte er eine maximale Klärleistung von 57% bei 50 mg CN L–1 feststel-
len. Gleichzeitig fiel der Cyanidgehalt im Kontrollansatz um 11% stärker ab. Insgesamt konn-
te er nicht nachweisen, dass E. crassipes  den Cyanid–Abbau beschleunigt. Seidel (1971) be-
schickte eine mit Schoenoplectus lacustris bepflanzte Anlage mit cyanidhaltigen Abwässern 
und erzielte im Sommer einen 100%igen Reinigungsgrad. In dem Artikel fehlen darüber hin-
aus weitere Ergebnisse und jegliche Angaben zur Durchführung des Versuchs.  
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3.6.2.3 Überprüfung der Ergebnisse unter Labor- und Freilandbedingungen 
Das Phänomen der Steigerung der Cyanid–Abbauleistung in der AMOVA sollte unter Labor-
bedingungen und durch erneute Applikation in der AMOVA im Folgejahr überprüft werden. 
Hintergrund war die Annahme, dass Adaptionsprozesse an den natürlichen Giftstoff Blausäu-
re beim Klärprozess eine Rolle gespielt haben könnten. Aus diesem Grund wurden einzelne 
Pflanzen aus der AMOVA entnommen und unter verschiedenen Bedingungen mit Cyanid im 
hydroponischen Versuchsaufbau im Phytotron inkubiert. Tatsächlich zeigten die Pflanzen 
eine erhöhte Abbauleistung. Zudem wurde in der Abnahme der Cyanidkonzentration eine 
lag–Phase festgestellt. Nach erneuter Cyanid–Applikation in der AMOVA -ohne Adaptions-
phase- konnten die Ergebnisse aus dem Vorjahr nicht reproduziert werden. Es kam während 
der Applikation zu enormen Konzentrationsspitzen und im weiteren Verlauf zu einer sehr 
langsamen Senkung der Cyanidkonzentration, die bis zur fast vollständigen Klärung ca. 141 h 
in Anspruch nahm. Ferner überlebten nur 30–50% der Pflanzen diese Applikation. Ayade 
(1998) konnte auch durch Adaption die Toleranz und Klärleistung steigern. Sie konnte die 
Klärleistung (kommunales Abwasser) und die Toleranz der Pflanzen erhöhen, in dem sie die 
Wasserpflanzen mit einem Bakterien-Konsortium inokulierte und anschließend mit verschie-
denen Verdünnungsstufen an das Abwasser adaptierte. Das Konsortium war aus Pseudomo-
nas aeruginosa, Escherichia coli, Klebsiella ozonae, Klebsiella edwardsiella und Bacillus 
subtilis zusammengesetzt. Die adaptierten Wasserhyazinthen erzielten eine Reinigungsleis-
tung von 93% des unverdünnten Abwassers, während unadaptierte Pflanzen in der gleichen 
Lösung nicht überleben konnten.  
Die Wasserpflanzen aus der AMOVA (2005) entfernten das Cyanid aus der Nährlösung in 
Laborversuchen in einem Bruchteil des zu erwartenden Zeitraums (vgl. Abb. 3.14/3.15). Der 
vollständige Abbau mit E. crassipes erfolgte unter optimalen Bedingungen in nur 23 h und 
nicht in den zu erwartenden 100 h. Es erschien daher unwahrscheinlich, dass diese hohe Ab-
bauleistung allein auf das höhere Frischgewicht zurückzuführen war. Die beobachtete lag–
Phase wurde wahrscheinlich durch die geringere Temperatur in der Dunkelphase verlängert, 
wenn wie im Ansatz p2 sich die Dunkelphase direkt an die ca. zwölfstündige lag–Phase an-
schloss. Es schien unwahrscheinlich, dass dieses Phänomen auf den Lichteinfluss zu-
rückzuführen war, da dann auch in den batch–Versuchen mit Blattstücken ohne Lichtquelle 
(vgl. Abb. 3.10) ein Effekt oder eine Tendenz bemerkbar gewesen wäre. Diese Hypothese 
wird durch die Ergebnisse von Yu et al. (2005b) gestützt, die eine substantielle Temperatur–
Abhängigkeit des Cyanid–Abbaus mit Weiden ermittelten. Eine weitere Erklärung wäre die 
lichtabhängige Ausgasung von HCN aus den Blättern. Entsprechende Befunde wurden mit 
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Salix alba ermittelt (Trapp et al. 2001b). Dieser Vorgang kann hingegen nicht die verlängerte 
lag–Phase bei längerer anfänglicher Lichtperiode (p1) erklären. Darüber hinaus wird diese 
These auch nicht durch die radioanalytischen Abbaustudien gestützt, in denen in E. crassipes  
kein Cyanid, sondern 14C–markiertes Asparagin detektiert werden konnte (vgl. Abb. 
3.11/3.19, Abb. A8/A9). Als plausibelste Erklärung bleibt die Adaption an Blausäure. Diese 
könnte durch eine physiologische Anpassung der Pflanzen an Cyanid oder der Mikroflora an 
den Wurzeln Eichhornias erklärt werden. Sowohl Adaptionsprozesse als auch eine lag–Phase 
wurden hinsichtlich der Cyanid–Degradation mit Pflanzen bisher noch nicht beschrieben. Die 
Ergebnisse von Ayade (1998) aus Studien mit kommunalem Abwasser legen eine mikrobio-
logische Erklärung des Phänomens nahe (s.o.). Allerdings handelt es sich bei der Blausäure 
um eine Substanz, die im pflanzlichem Stoffwechsel produziert und metabolisiert wird. Aus 
diesem Grund kann eine Adaption des pflanzlichen Metabolismus an Cyanid nicht ausge-
schlossen werden. 
 
3.6.2.4 Aufbereitung kupferhaltiger Abwässer 
In den Laborversuchen stellte sich heraus, dass, wenn Blausäure zugegen ist, die Kupferauf-
nahme durch die Pflanzen fast vollständig blockiert wird (vgl. Abb. 3.7). Bei der Applikation 
kupfer- und cyanidhaltiger Abwässer in der AMOVA sollte dieser Befund überprüft werden. 
Aufgrund der klimatischen Verhältnisse konnte jedoch in dem engem Zeitfenster am Ende der 
Vegetationsperiode nicht mehr erschöpfend die Klärung von rein kupferhaltigen Abwässern 
untersucht werden. Bereits während des Versuches hätten die nächtlichen Lufttemperaturen 
deutlich unter 10°C fallen können, was ein rasches Absterben der tropischen Pflanzen zur 
Folge gehabt hätte. Die Applikationen wurden somit so gewählt, dass bereits mit der ersten 
Gabe von Kupfer nicht nur die rasche Absorption freiverfügbaren Kupfers, sondern auch die 
Hemmung der Wurzel–Absorption durch Cyanid demonstriert werden konnte. Aus diesem 
Grund wurden innerhalb von 48 h zwei Applikationen mit gleichen Einwaagen an Kupfer 
aber unterschiedlichen Einwaagen an Cyanid vorgenommen. Um den Einfluss des Cyanids als 
starken Komplexbildner zu ermitteln, wurde in der ersten Applikation getrennt (in zwei Lö-
sungen!) frei verfügbares Kupfer in einer sauren Lösung und vollständig als Cyanokomplex 
gebundenes Kupfer in einer alkalischen Lösung appliziert. Anschließend wurde die Kupfer-
konzentration in den Becken ermittelt. Wenn die Wurzel–Absorption des Tetracyanocuprat–
Komplexes auch im Pilotmaßstab gehemmt gewesen wäre, hätte diese Fraktion als nicht bio-
verfügbar im Becken verbleiben müssen. Dementsprechend hätten nach dieser Applikation 
von 3,9 g Kupferchlorid mit 5,7 g NaCN (molares Verhältnis 1:4) nach 24 h ca. 2,45 mg L–1 
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Kupfer im Eichhornia–Becken nachweisbar sein müssen. Dieser Fall traf ein. Die Konzentra-
tion belief sich tatsächlich auf ca. 2 mg Cu L–1 und befand sich somit im Erwartungsbereich 
(vgl. Abb. 3.36). Auch die Kupferkonzentrationen des Kontrollbeckens stimmten mit dieser 
Erwartung auch noch nach 143 h überein (vgl. Abb. 3.36).  
Nach dieser ersten Applikation von leicht (Applikation von Kupferchlorid in saurer Lösung) 
und schwerverfügbaren Kupfer (Applikation von Kupferchlorid mit Natriumcyanid im mola-
ren Verhältnis 1:4 in alkalischer Lösung) schien sich die Annahme zu bestätigen, dass ein 
Restkupfergehalt als Cyanokomplex im Becken zurück bleibt. 
Die zweite Applikation unterschied sich nicht in der Gesamteinwaage des Kupfers (vgl. Tab. 
3.11). Hierbei wurde aber die Einwaage an Cyanid verdoppelt und mit dem Kupfer gemein-
sam in einer alkalischen Lösung appliziert. Das molare Verhältnis für die Komplexbildung 
betrug somit auch 4:1 und war damit günstig für die Bildung des thermodynamisch stabilen 
Tetracyanocuprats. Die Hypothese hierbei war, dass die Wurzel–Absorption des Kupfers auf-
grund der vollständigen Komplexierung blockiert ist. Nach dieser Applikation wäre also zu 
erwarten gewesen, dass sich zunächst eine höhere Konzentration von ca. 6–8  mg Cu L-1 im 
Becken einstellt und anschließend über einen längeren Zeitraum eine langsame Reduktion der 
Rest–Kupferkonzentration zu beobachten gewesen wäre. Tatsächlich traf dieser Fall nicht ein. 
Im Eichhornia–Becken stellte sich rasch erneut eine konstante Restkonzentration ein. Wieder 
betrug diese Restkonzentration ca. 2 mg Cu L–1 (vgl. Abb. 3.37).  
Nach der zweiten Applikation von cyanid- und kupferhaltigem Abwasser konnte demnach 
kein hemmender Einfluss des Cyanids auf die Kupferabsorption durch Eichhornia beobachtet 
werden.  
Dieser asymptotische Verlauf der Konzentrationssenkung (auf 2 mg Cu L–1) nach beiden Ap-
plikationen sprach nicht dafür, dass dieses verbleibende Kupfer durch Cyanid komplexiert 
war. Die Ergebnisse deuteten vielmehr darauf hin, dass es sich hierbei um einen schwer bio-
verfügbaren Anteil handelte, der absorbiert an gelöster organischer Substanz oder komplexiert 
durch organische Säuren oder Amine vorlag. Hierfür würde auch die ohnehin hohe Hinter-
grundkonzentration von 0,65 mg Cu L–1  vor Versuchsbeginn sprechen. Darüber hinaus war 
das Wasser im Eichhornia–Becken deutlich braun gefärbt und mit zahlreichen Feinwurzeln 
der Pflanzen durchsetzt. Die These einer asymptotischen Kupferabnahme würde für einen 
schnellen Abbau des Cyanokomplexes sprechen. Diese Vermutung wird durch die HPLC–
Messungen gestützt. Nur unmittelbar nach den Applikationen war Cyanocuprat detektierbar 
(vgl. Abb. A6/A7). Einschränkend muss aber hier erwähnt werden, dass die HPLC–Methode 
für die Detektierung von Tetracyanonickelat aus matrixarmen Proben entwickelt wurde. Von 
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daher könnten schwache Signale des Cyanocuprats in der Matrix nicht sichtbar gewesen sein. 
Ferner ist durch die Methode nur Tetracyanocuprat einwandfrei zu identifizieren. Es kann also 
nicht ausgeschlossen werden, dass sich in der heterogenen Probenmatrix auch noch mehrker-
nige Cyanokomplexe oder Mischformen mit Hydroxiden, Aminen oder organischen Säuren 
gebildet hatten. Die HPLC–Messungen belegten aber einwandfrei, dass in der zweiten Appli-
kation der Anteil des cyanidkomplexierten Kupfers erwartungsgemäß wesentlich höher gewe-
sen sein muss als in der ersten Applikation. Dementsprechend wurde die Kupferkonzentration 
nach der zweiten Applikation tatsächlich schneller reduziert. Die Abnahme der Kupferkon-
zentration nach der zweiten Applikation verlief auch wesentlich schneller als durch die La-
borstudien impliziert.  
Die Tatsache, dass der Kupfergehalt im Kontrollbecken generell abnahm, ist nicht überra-
schend. Während des Versuchs wurden im Kontrollbecken pH–Spitzen von bis zu pH 9 beo-
bachtet, wobei der pH sich meist über pH 8 bewegte. Die Fällung als Kupfer(II)hydroxid 
dürfte demnach der dominante Verlustprozess gewesen sein. Daneben kam es wahrscheinlich 
auch zur Adsorption an organischer Substanz und mikrobiologischer Absorption. Im Eichhor-
nia–Becken blieb der pH im Übrigen konstant bei pH 7–7,4. Lediglich 19 h nach Applikati-
on 2 wurde punktuell pH 8 festgestellt.  
Die vergleichsweise hohen Kupfergehalte der Blätter und geringen Gehalte der Wurzeln kön-
nen als Hinweis auf eine stete Kupferabsorption und Translokation in der Pflanze über einen 
längeren Zeitraum gewertet werden. Damit könnte sich ein hohes Akkumulationspotential der 
Pflanzen andeuten. Insbesondere auch unter dem Aspekt der ständigen Wurzelerneuerung 
könnten in der Anlage über einen längeren Zeitraum erhebliche Mengen Kupfer in Form von 
toter Biomasse immobilisiert werden. 
Falls tatsächlich das Restkupfer komplexiert oder adsorbiert an organischer Substanz vorlag, 
würde dies bedeuten, dass Cyanokomplexe des Kupfers in einer Pflanzenkläranlage mit 
E. crassipes , die an Cyanid adaptiert ist, nicht schwer abbaubar bzw. absorbierbar sind. Falls 
diese Hypothese zutrifft, waren die Cyanokomplexe ca. 40 h nach der ersten Applikation und 
ca. 72 h nach der zweiten Applikation vollständig abgebaut bzw. absorbiert. Das im System 
verbleibende Kupfer könnte leicht und kostengünstig durch einen Filter entfernt werden. Als 
geeigneter Filter für Schwermetalle (z.B. Pb, Cd, Cu, Zn, Ur, Hg) und andere Makroschad-
stoffe (z.B. As, Phenol, PNP) eignet sich gleichfalls aus der Wasserhyazinthe gewonnenes 
Material. In zahlreichen aktuellen Studien konnte die hohe Filterleistung von Wurzelpräpara-
ten Eichhornias demonstriert werden (Al Rmalli et al. 2005; Shawky et al. 2005; Rashwan 
und Girgis 2004; Kadirvelu et al. 2004; Shekinah et al. 2002). Eine Pflanzenkläranlage mit 
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E. crassipes würde demnach die benötigten Filtermaterialien kostenneutral als „Nebenpro-
dukt“ produzieren. 
Granato (1993) untersuchte in 50 L Systemen mit kontinuierlicher Beschickung von Kupfer 
(1,6–2,6 mg L–1), Cyanid (9–19 mg L–1) und Zink (1,6 mg L–1) die Schadstoffklärung inner-
halb von 8 Tagen. Während Cyanid und Zink zu ca. 50% entfernt wurden, verblieb das Kup-
fer zu 100% in der Lösung. Die unterschiedliche Aufnahme von Zink und Kupfer war wahr-
scheinlich auf die unterschiedliche Komplexbildungstendenz zurückzuführen. Die Schlussfol-
gerung dieser Studie war, dass sich Eichhornia ausschließlich für die Behandlung cyanidhal-
tiger Abwässer und nicht für die Aufbereitung kupferhaltiger Abwässer eignet. Diese These 
steht im Widerspruch zu den eigenen Ergebnissen. Das in der Studie benutzte System unter-
schied sich in fünf wichtigen Kriterien von dem eigenen:  
1. Versuchszeitraum (14 d / 72 d),  
2. Gesamtgröße des Systems (50 L / ca. 1000 L),  
3. Komplexität (Plastiktanks / Becken mit Kies etc.),  
4. Hydraulische Kontrolle (geringe / vollständige) 
5. Lage (Labor / Freiland).  
In diesen Unterschieden ist demnach die wesentlich bessere Abbauleistung begründet. Die 
Hypothese hierzu wäre, dass die Klärleistung durch eine lange Adaptionsphase an Cyanid 
unter optimalen klimatischen Bedingungen (Fitness der Pflanzen) begünstigt wird. Das Cya-
nid im Metallkomplex wäre also durch die Mikroflora bioverfügbar und als Stickstoffquelle 
nutzbar. Diese Adaption zeigt sich wahrscheinlich eher mit steigender Komplexität des Sys-
tems, da mit der strukturellen Komplexität auch die (mikro–)biologische Ansteigen dürfte.  
 
3.6.3 Zusammenfassung: Schadstoffaufbereitung im Pilotmaßstab (AMOVA) 
Vorversuche 
Die ersten Versuche zur Aufbereitung cyanidhaltiger Abwässer verliefen erfolglos. Die 
Schadstoff-Front wurde nur unzureichend im System verteilt, es kam zu Totvolumina und 
unerwünschten Konzentrationsspitzen, die zu einer Schädigung der Pflanzendecke führten. 
Ferner verlief die Aufbereitung der cyanidhaltigen Abwässer nicht schneller als in der Kon-
trollbahn. Aus diesen Gründen mussten zunächst die optimalen hydraulischen Versuchsbe-
dingungen in der AMOVA etabliert werden. Es stellte sich heraus, dass eine optimale Durch-
mischung des Gesamtsystems (ca. 1 m3 Wasser) mit einer Kreislaufführung bei einer Flussra-
te von 36 L h–1 erreicht werden konnte. Zu diesen Bedingungen wurde ein Tracerversuch mit 
Kochsalz durchgeführt. Die permanente Messung des Tracers im Ablauf zeigte eine geringere 
3. Ergebnisse & Diskussion                
 129
Verweildauer des Wassers in der Kontrollbahn, die auf einen geringeren hydraulischen Wi-
derstand sowie auf eine bessere Durchmischung der offenen Wasseroberfläche durch die di-
rekte Exposition zur Atmosphäre zurückzuführen war. Das Eichhornia–Becken hingegen war 
durch die dichte Pflanzendecke vollständig abgeschirmt. 
Applikationen unter optimierten Versuchsbedingungen 
In den folgenden Applikationen wurde die Cyanid–Einwaage stetig erhöht. Während dieser 
Versuche erhöhte sich die Klärleistung des Systems. Die Wasserpflanzen zeigten während-
dessen keine Symptome, die auf eine verminderte Fitness oder auf Toxizität schließen ließen. 
Um die Belastung des Systems noch nachdrücklicher zu steigern, wurde in den nächsten Ap-
plikationen nicht nur die Cyanid–Einwaage weiter erhöht, sondern auch der Zeitraum zwi-
schen den Applikationen von sieben Tagen auf zunächst 48 h und dann 24 h verkürzt. Auch 
unter diesen drastischen Versuchsbedingungen zeigten die Pflanzen keinerlei Symptome, ob-
wohl sie einer Cyanidkonzentration von bis zu 14 mg L–1 ausgesetzt waren. Tatsächlich zeigte 
sich in diesem Versuch auch die effektivste Klärleistung. Die Cyanidkonzentration verringerte 
sich in nur 24 h von 14 auf ca. 0,05 mg L–1. Dies entspricht einer effektiven Aufbereitung von 
mehr als 99,6% in 24 h bei einem Abwasser mit einem Cyanidgehalt von 470 mg L–1, das 3% 
des System–Gesamtvolumens (ca. 1000 L) ausmachte. Das Abtropfgewicht der Pflanzen be-
trug zu Versuchsende 68,3 kg. Die realen Abwässer aus dem Goldbergbau enthalten maximal 
ca. 120 mg L–1 freies Cyanid (Eisler und Wiemeyer 2004). Damit wurde diese Höchstkon-
zentration in der letzten Cyanid–Applikation 2005 bereits um den Faktor 4 überschritten. 
Hingegen konnte in den 10 Cyanid–Applikationen in der AMOVA im Versuchszeitraum 2005 
die Obergrenze des tatsächlichen maximalen Cyanid–Abbaupotentials der Wasserpflanzen 
nicht ermittelt werden. Der enge Zeitrahmen erlaubte keine weiteren Applikationen. In weiter-
führenden Experimenten unter günstigeren klimatischen Bedingungen könnte die tatsächliche 
Reinigungsleistung vermutlich noch weiter gesteigert werden.  
 
Überprüfung der Abbauleistung im Labor- und Feldmaßstab 
Auch in überprüfenden Laborexperimenten zeigten die Wasserpflanzen aus der AMOVA eine 
höhere Abbauleistung. Diese Abbauleistung konnte nicht plausibel mit dem höheren Frisch-
gewicht der Pflanzen erklärt werden. Ferner zeigte sich in der Abnahme der Cyanidkonzentra-
tion eine deutliche lag–Phase von ca. 12 h, die in den bisherigen Laborstudien nicht beobach-
tet wurde. Diese lag–Phase wurde wahrscheinlich durch die geringere Temperatur in der 
Dunkelphase um weitere 12 h verlängert. Die höhere Cyanid–Abbaurate und die lag–Phase 
veranschaulichten, dass sich die Pflanzen aus der AMOVA von den „Gewächshauspflanzen“ 
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deutlich unterschieden. Auch das Phänomen, dass es nach erneuter Cyanid–Applikation in der 
AMOVA im Folgejahr zu einem „Massensterben“ der Wasserhyazinthen und zu einer enorm 
geschwächten Abbauleistung kam, bewies sehr deutlich, dass sich dieses „Klärsystem“ mit E. 
crassipes  von dem im Vorjahr eindeutig unterschied. Als Ursachen konnten ungünstigere 
Witterungsverhältnisse und geringere Gesamtbiomasse ausgeschlossen werden. Da auch keine 
Anzeichen ersichtlich waren, die den Schluss zuließen, dass die „Freilandpflanzen 2006“ eine 
geringere Fitness aufwiesen, unterschieden sich die Pflanzen bzw. das „ biologische System 
E. crassipes 2005“ anscheinend in einer anderen Eigenschaft. Wahrscheinlich kam es zu einer 
Adaption an den natürlichen Giftstoff Blausäure. Diese Adaption könnte mikrobiologischer 
oder physiologischer Natur gewesen sein. Dies könnte bedeuten, dass sich die Gemeinschaft 
der Mikroorganismen an den Wurzeln Eichhornias auf Cyanid als Stickstoffquelle eingestellt 
hatte. Die physiologische Anpassung könnte mit einer höheren metabolischen Umsatzrate des 
Cyanids in E. crassipes  erklärt werden. Beide Hypothesen erscheinen einleuchtend. 
 
Aufbereitung kupfer- und cyanidhaltiger Abwässer 
Die Applikationen cyanid– und kupferhaltiger Lösungen in der AMOVA haben gezeigt, dass 
entgegen der Resultate der Laborstudien kupferhaltiges Abwasser mit einer Spitzenkonzentra-
tion im System von ca. 8 mg Cu L–1 in Gegenwart von freiem Cyanid in einer Pflanzenkläran-
lage mit E. crassipes in relativ kurzen Zeiträumen von 24–48 h aufbereitbar ist. Nach den 
vorgenommenen Kupfer / Cyanid – Applikationen konnte demnach aufgrund der Komplexie-
rung mit Cyanid keine schwer bioverfügbare Kupferfraktion beobachtet werden, obwohl das 
Tetracyanocuprat im System nachgewiesen werden konnte. Die Kupfergehalte in den Blättern 
fielen mit ca. 0,1 mg Cu g TS–1 im Vergleich zu den Laborversuchen (um 0,02 mg Cu g TS–1) 
bemerkenswert hoch aus. Hingegen waren die Kupfergehalte der Wurzeln mit ca. 1,5 
mg Cu g TS–1 im Vergleich zu den Laborexperimenten (ca. 1–10 mg Cu g TS–1) gering.  
Der Versuchszeitraum im Jahr 2005 reichte indes nicht mehr aus, um die Kupferaufbereitung 
in der AMOVA genauer zu untersuchen. In Anbetracht der bisherigen Erkenntnisse zur Phy-
totoxizität und Kupferabsorption aus den Laborversuchen und entsprechender Arbeiten ande-
rer Arbeitsgruppen kann dennoch die vorläufige Schlussfolgerung gezogen werden, dass sich 
die Wasserpflanzen für die Aufbereitung kupferhaltiger Abwässer eignen. Die Kupferimmo-
bilisierung im Gesamtsystem sollte sich auch über längere Zeiträume als nicht problematisch 
darstellen, da die Schwermetalle nicht nur in der vitalen Biomasse zurückgehalten werden. 
Vielmehr ist zu erwarten, dass sich über einen längeren Zeitraum die Schwermetalle in erster 
Linie in der toten Biomasse anreichern. Diese Biomasse sedimentiert und verrottet anschlie-
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ßend unter anaeroben Bedingungen. Letztendlich wäre also zu erwarten, dass sich die 
Schwermetalle und insbesondere das Kupfer in Form von schwerlöslichen Sulfiden im Faul-
schlamm anreichern, was im Übrigen der Schwermetallimmobilisierung in einem herkömmli-
chen bewachsenen Bodenfilter bzw. einer Röhrichtkläranlage entsprechen würde. 
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4. Evaluation 
4.1 Eignung Eichhornias zur Aufbereitung von Goldbergbauabwässern 
Das Ziel der vorliegenden Arbeit war die Eignung E. crassipes  zur Behandlung cyanid– und 
kupferhaltiger Abwässer zu bewerten. Hierfür wurden drei Forschungsfelder identifiziert:  
1. Phytotoxizität 
2. Schadstoff –Aufnahme, –Absorption und –Verbleib 
3. Umsetzung im (halb)technischen Maßstab 
E. crassipes  zeigte sich in Laborstudien toleranter gegenüber Kupfer und Cyanid als alle an-
deren in der Literatur beschriebenen Pflanzen, die unter ähnlichen Voraussetzungen getestet 
wurden. Die berechneten EC50 von 13 mg L–1 für Cyanid und 29,8 mg L–1 für Kupfer (Probit–
Analyse) veranschaulichten deutlich, dass die Pflanzen sich unter dem Gesichtspunkt Toxizi-
tät für die Klärung von Abwässern mit Schadstoff–Frachten von 50–500 mg L–1 bei realisti-
scher Verdünnung bzw. optimalen hydraulischen Voraussetzungen eignen. Im halbtechni-
schen Maßstab zeigten die Pflanzen auch bei toxischen Konzentrationen keinerlei Symptome 
oder eine verringerte Abbauleistung, was auf eine Adaption des Gesamtsystems an das hoch-
toxische Cyanid hindeutete. Diese Ergebnisse demonstrierten zweifelsfrei eine sehr hohe Eig-
nung der Wasserpflanzen hinsichtlich des Kriteriums Schadstoff–Toleranz.  
E. crassipes  absorbierte unter günstigen Bedingungen (keine toxische Konzentration bis ca. 
5 mg L–1, Initial– pH 5,5) ca. 80% des applizierten Kupfers in nur 24 h und reicherte es in den 
Wurzeln an (ca. 3–15 mg kg–1 TS–1), ohne geschädigt zu werden. Diese hohe Absorptionsleis-
tung wurde auch in anderen Arbeiten mehrfach auch für weitere Schwermetalle bestätigt. Die 
maximale Abbaugeschwindigkeit vmax für Cyanid mit Blattstücken Eichhornias lag bei 
33,5 mg CN kg–1h–1 und fiel damit wesentlich höher aus als bei anderen bisher getesteten 
Pflanzenspezies. Diese hohe Abbauleistung konnte zunächst nicht mit ganzen Pflanzen nach 
Aufnahme über die Wurzeln reproduziert werden. Der Verlust der Radioaktivität folgte einer 
Kinetik 0. Ordnung, was auf einen diffusionsgesteuerten Prozess hindeutete. Um zu überprü-
fen, ob sich die Pflanzen oder die Mikroflora an Cyanid adaptierten, wurde der Versuch mit 
zuvor regelmäßig mit Cyanid inkubierten Wasserhyazinthen wiederholt. Hierdurch reduzierte 
sich zwar die Abbaugeschwindigkeit nur unwesentlich, der Kurvenverlauf wurde aber expo-
nentiell. Das Cyanid wurde also nach einer Kinetik 1. Ordnung dem System entzogen, was 
auf einen Abbauprozess bzw. aktive biologische Aufnahme hindeutete. Mit diesem Ergebnis 
war also zu erwarten, dass durch eine Adaption an Cyanid die Abbauleistung gesteigert wer-
den könnte. Nach Versuchsende wurde in allen radioanalytischen Experimenten festgestellt, 
dass die Restradioaktivität in Eichhornia nicht mehr 14C–Cyanid entsprach. In Versuchen mit 
4. Evaluation               
 133
Blatt– und Wurzelstücken konnte ferner die Entwicklung von 14CO2 nachgewiesen werden. 
Weiterführende Untersuchungen der Restradioaktivtät in den Blättern belegten den pflanzli-
chen Cyanidmetabolismus in Eichhornia zu Asparagin bzw. Aspartat als Endprodukte. 
Letztendlich konnte also bewiesen werden, dass in Anwesenheit von E. crassipes  das Cyanid 
in hohem Maße abgebaut und zu nicht toxischen oder umweltgefährdenden Produkten trans-
formiert wird. Eine Akkumulation des Cyanids in Eichhornia wurde nicht beobachtet. Diese 
Ergebnisse implizierten, dass die Wasserhyazinthen sich für eine zeitlich unbegrenzte Klärung 
cyanidhaltiger Abwässer eignen könnten, da das toxische Cyanid vollständig aus dem Ge-
samtsystem entfernt werden dürfte. Somit sollten keine negativen Langzeiteffekte durch Ak-
kumulation toxischer Blausäure in den Pflanzen zu erwarten sein. Selbst bei einer Kollabie-
rung des Systems in Folge einer Schadstoff–Überfrachtung käme es somit nicht zu einer er-
neuten Cyanid–Freisetzung aus der pflanzlichen Biomasse. 
In den Untersuchungen in der AMOVA im halbtechnischen Maßstab wurden die Ergebnisse 
aus den Laborstudien übertroffen. Es konnte eine gesteigerte Abbaurate und höhere Toleranz 
ermittelt werden, als durch die Laborergebnisse ableitbar. Es wurde eine (bisher) maximale 
Cyanidabbauleistung von 26,5 g NaCN in ca. 24 h bei einer maximalen Cyanidkonzentration 
im Becken von ca. 14 mg CN L–1 erzielt. Dies kam einer Schadstoff–Einspeisung von ca. 
470 mg CN L–1 in 30 L gleich. Das eingespeiste Volumen entsprach hierbei 3% des momen-
tanen Gesamtvolumens des Systems. Das Frischgewicht der Pflanzen entsprach zu diesem 
Zeitpunkt ca. 68,3 kg. Auch die Absorption von Kupfer mit Cyanid war enorm. Nach maxi-
mal 72 h war das Kupfer (maximale Konzentration im Becken ca. 8 mg Cu L–1) bis auf eine 
Restkonzentration (2 mg Cu L–1) vollständig dem Abwasser entzogen. Unter optimalen hyd-
raulischen Voraussetzungen zeigten die Pflanzen im Becken auch bei den höchsten Schad-
stoffkonzentrationen um 14 mg CN L–1 während des gesamten Versuchszeitraums keinerlei 
Symptome wie eingeschränktes Wachstum, Nekrosen, Chlorosen oder welkende Blätter. 
Vor dem Hintergrund der erarbeiteten Resultate kann die Eignung der Wasserhyazinthe Eich-
hornia crassipes für die Klärung cyanid– und kupferhaltiger Abwässer aus dem Goldbergbau 
vollends bestätigt werden. 
Gegenüber anderen Pflanzenkläranlagen wie etwa einen mit Schilf bewachsenen Bodenfilter 
hat die Aufbereitung in Klärteichen mit Wasserhyazinthen auch weitere entscheidende Vortei-
le. Während die Schwermetall–Klärleistung in Bodenfiltern auf sulfidische Immobilisierung 
unter anoxischen Bedingungen im Sediment (Martin et al. 2003) oder Adsorption an oxidi-
sche Mangan– und Eisenerze zurückzuführen ist (Peverly et al. 1995), ist in einer mit Fluss-
kies befüllten Teichanlage mit E. crassipes  die Aufnahme und Absorption durch die Pflanzen 
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zunächst der dominante Prozess zur Metallimmobilisierung. Damit kann prinzipiell das ak-
kumulierte Schwermetall mit den Pflanzen jederzeit aus dem System entfernt und getrennt 
entsorgt werden. Wenn dies nicht geschieht, dürften sich zudem durch die Sedimentation von 
Detritus nach einiger Zeit auch die Metalle im Klärschlamm anreichern. Ein weiterer Vorteil 
von E. crassipes  ist ihre Regenerationsfähigkeit. Falls das System in Folge einer zu hohen 
Belastung kollabieren sollte, können die toten Pflanzen einfach entfernt werden. Der Klärpro-
zess kann wieder aufgenommen werden, sobald sich die Pflanzendecke erneut geschlossen 
hat. In den Tropen dürfte dies nach einigen Wochen der Fall sein (Gopal und Sharma 1981). 
Ein Schilfgürtel hingegen benötigt bis zur Reife Jahre (Wissing und Hofmann 2002). 
 
4.2 Grenzen des Verfahrens und weiterer Forschungsbedarf 
Der Versuchszeitraum 2005 war allein aufgrund der klimatischen Voraussetzungen stark limi-
tiert. Daher konnte, obwohl die Witterungsverhältnisse optimal waren, das System nicht bis 
zu seiner Belastungsgrenze untersucht werden. Ferner können unter den gegebenen klimati-
schen Bedingungen auch keine Tests im kontinuierlichen Betrieb vorgenommen werden. Die 
Vegetationsperiode fällt schlicht zu kurz für eine Wachstumsphase, eine Adaptionsphase und 
Langzeittests mit kontinuierlicher Einspeisung aus. Diese Untersuchungen sollten im techni-
schen Maßstab in der tropischen Klimazone, wo die Pflanzen ganzjährig wachsen, durchge-
führt werden. In diesen Studien sollte dann auch mit realem Abwasser, das weitere Schwer-
metalle enthält, gearbeitet werden.  
Bei (und vor) der Applikation von Kupfer stellte sich eine Restkonzentration ein. Aufgrund 
eines hohen Gehaltes an gelöster organischer Substanz im Wasser, müssen wahrscheinlich 
Restkonzentrationen partikulär bzw. kolloidal gebundener Schwermetalle in Kauf genommen 
werden. Obwohl diese restlichen Schwermetalle wahrscheinlich nicht bioverfügbar sind, soll-
ten Filtereinheiten aus Wurzelmaterial Eichhornias nachgeschaltet werden, welche zudem die 
mikrobiologische Aktivität fördern.  
Sowohl die Laborstudien zum Cyanidabbau, als auch die entsprechenden Experimente in der 
AMOVA wiesen deutlich auf einen Adaptionsprozess hin. In weiterführenden Untersuchun-
gen sollte zunächst ermittelt werden, ob sich in erster Linie die Mikroorganismen oder die 
Pflanzen selbst an das Cyanid adaptieren. Letztere Möglichkeit kann nur einwandfrei durch 
Versuche mit steril aufgezogenen Pflanzen geklärt werden. Auch die Applikation von NaC15N 
dürfte keine eindeutige Differenzierung zwischen pflanzlichem und bakteriellem Umsatz zu-
lassen, da nicht ausgeschlossen werden kann, dass 15NH4+ als Produkt der bakteriellen Mine-
ralisierung durch die Pflanzen aufgenommen wird. Ferner dürfte die molekularbiologische 
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Untersuchung der Bakterienflora an den Wurzeln wahrscheinlich keine Veränderung in der 
Struktur der mikrobiologischen Gemeinschaft unter Cyanid–Einfluss zulassen, da die Fähig-
keit zur Cyanid–Metabolisierung unter den Mikroorganismen keine Spezialanpassung dar-
stellt, sondern vielmehr weit verbreitet ist. Interessanter hingegen wäre die Untersuchung der 
wurzelassoziierten Lebensgemeinschaft unter dem ständigen Einfluss eines „Multikomponen-
ten–Abwassers“ mit Cyanid, Kupfer und anderen Schwermetallen. Unter diesen Bedingungen 
könnten sich speziell adaptierte Lebensgemeinschaften isolieren lassen, die sich eventuell 
auch für weiterführende biotechnologische Anwendungen eignen. 
Obwohl die Eignung Eichhornias einwandfrei erwiesen wurde, sollten zudem dennoch weite-
re Pflanzen wie das Schilf Phragmites australis im halbtechnischen Maßstab untersucht wer-
den. Wenn sich in bewachsenen Bodenfiltern mit hoher mikrobiologischer Aktivität keine 
vergleichbare Cyanidabbauleistung zeigt, wäre das ein sicheres Indiz, dass in der Teichanlage 
mit E. crassipes die Abbauleistung im Wesentlichen auf die Wasserpflanzen selbst zurückzu-
führen ist. Dies wäre physiologisch plausibel, da die Wasserhyazinthe durch ihr enormes 
Wachstum einen hohen Anteil meristematischen Gewebes aufweist. Diese meristematische 
Aktivität geht mit einer höheren Ethylenproduktion einher (Taiz und Zeiger 2000), die auch 
mit einer höheren β–Cyanoalaninsynthase–Aktivität verbunden ist. Physiologische und mole-
kularbiologische Untersuchungen, die auch physiologische Adaptionsmechanismen aufdecken 
könnten, wurden mit E. crassipes  allerdings bislang noch nicht durchgeführt. Hier besteht 
also weiterführender Forschungsbedarf. 
Die zusätzliche Nutzung von Pflanzenkläranlagen mit Schilf hätte zudem zwei Vorteile. Ers-
tens kann die Wasserhyazinthe im gemäßigten Klima mit Jahreszeiten nicht oder nur einge-
schränkt eingesetzt werden. Zweitens ist das hochinvasive Potential der Wasserhyazinten eine 
potentielle ökologische  Bedrohung für aquatische Ökosysteme in tropischen Klimaten, in 
denen die Pflanzen nicht vorkommen. Vor diesem Hintergrund sollte dort die Pflanze nur 
unter kontrollierten Bedingungen in abgetrennten Becken eingesetzt werden. In Anbetracht 
aber der dramatischen Schädigung bis zur totalen Zerstörung der Ökosysteme durch den 
Goldbergbau, sollte jedoch der Einsatz der Wasserhyazinthen als kostengünstige Alternative 
unbedingt befürwortet werden. 
 
5. Zusammenfassung   
 
 136 
5. Zusammenfassung 
In der vorliegenden Arbeit wurde die Wasserhyazinthe Eichhornia crassipes hinsichtlich ihrer 
Eignung zum Einsatz in Klärteichen zur Aufbereitung cyanid– und kupferbelasteter Abwässer 
aus dem Goldbergbau untersucht. Die ökotoxikologische Bewertung beider Schadstoffe war 
aufgrund der hohen aquatischen Toxizität ein wesentlicher Aspekt. Die Transpirationsbe-
stimmung in hydroponischen Systemen stellte sich hierfür als adäquate Methode heraus. Die-
se Studien zur Kupferabsorption und zum Cyanidabbau wurden in verschiedenen Versuchsan-
sätzen im Labormaßstab durchgeführt.  Der Verbleib des Cyanids wurde in erster Linie mit 
radioanalytischen Methoden untersucht. Mit der Applikation 14C-markierten Cyanids war es 
möglich, den Verbleib des Cyanids im „System“ E. crassipes  zu bilanzieren und die Abbau-
produkte zu identifizieren. Die Resultate aus den Laborstudien wurden im halbtechnischen 
Maßstab überprüft. Diese Untersuchungen wurden in der Aquatischen–Modell–Vegetations–
Anlage des Forschungszentrum Jülich vorgenommen.  
E. crassipes  erwies sich als tolerant gegenüber den Schadstoffen. Für Cyanid wurde ein EC50 
von 13 mg L–1 und für Kupfer ein EC50 von 30 mg L–1 (Probit–Analyse) ermittelt. Es stellte 
sich heraus, dass bei gleichzeitiger Applikation beider Schadstoffe eine geringere toxische 
Reaktion festgestellt wurde. Dieser antagonistische Effekt war in der erschwerten Aufnahme 
des Cyanokomplexes begründet: Während Eichhornia insbesondere aus sauren Lösungen den 
Kupfergehalt in 24 h bis zu 98% reduzierte, war bei gleichzeitiger Anwesenheit von Cyanid 
keine signifikante Abnahme der Kupferkonzentration im gleichen Zeitraum festzustellen. 
Nach dem Expositionszeitraum von 72 h konnte keine deutliche Erhöhung des Kupferanteils 
in den Blättern der Pflanzen erzielt werden. In den Wurzeln konnte allerdings eine bis zu 500 
fache Anreicherung beobachtet werden (12 mg (g TS)–1).  
Ein wesentlicher Anteil der radioanalytischen Untersuchungen zur Cyanidaufnahme und zum 
Verbleib wurde in Modellsystemen mit Blatt– und Wurzelstücken vorgenommen. In diesen 
Experimenten konnte eine Verlust–Kinetik der applizierten Radioaktivität 1. Ordnung beo-
bachtet werden. In den Blättern und Wurzeln konnte anschließend kein Cyanid mehr ermittelt 
werden, was auf eine Metabolisierung im Gewebe hindeutete. Die Entstehung radioaktiven 
Kohlenstoffdioxids in den Ansätzen mit Blättern wurde als Hinweis auf die Produktion der 
bekannten pflanzlichen Cyanidmetaboliten Asparagin bzw. Aspartat gewertet, das spontan 
Kohlenstoffdioxid abspaltet. Durch ethanolische Extraktion und Derivatisierung mit Phenyli-
sothiocyanat konnte an der HPLC nachgewiesen werden, dass es sich bei ca. 80% der Radio-
aktivität in den Blättern nach 24stündiger Inkubation um freies Asparagin und Asparaginsäure 
im etwa äuqimolaren Verhältnis handelte. Um die Cyanidabbauleistung mit anderen Pflanzen 
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vergleichen zu können, wurden die Michaelis–Menten Parameter bestimmt. Die maximale 
Abbaugeschwindigkeit vmax lag bei 33,5 mg CN kg–1h–1 und die Halbsättigungskonstante des 
Enzym–Substrat–Komplexes KM bei 11,8 mg CN L–1 (nichtlineare Regression). Der ermittelte 
Wert für vmax ist die bisher höchste beschriebene Cyanidabbauleistung einer Pflanze. Um den 
Aufnahmeweg über die Wurzeln und damit den Verbleib des Cyanids in intakten Pflanzen zu 
untersuchen, wurden die Pflanzen mit 14C–markiertem Cyanid in Durchfluss–Systemen inku-
biert. Hierbei war durch den Versuchsaufbau eine Ausgasung von Radioaktivität aus der 
Nährlösung ausgeschlossen. Es wurde eine Verlust–Kinetik 0. Ordnung ermittelt, was auf 
einen diffusionsgesteuerten Prozess hindeutete. Nach Vorinkubation der Pflanzen mit Cyanid 
wurde hingegen eine Kinetik 1. Ordnung ermittelt. Dies wurde als ein Hinweis auf eine Adap-
tion des „Systems E. crassipes“ an Cyanid gewertet. Wenn gleichzeitig Kupfer appliziert 
wurde, verlangsamte sich wiederum die Abnahme der Cyanidkonzentration. Nach Versuch-
sende fanden sich etwa 50% der applizierten Radioaktivität in den Natronlauge–Fallen, was 
auf eine enorme Ausgasung aus den Blättern hindeutete. In Blättern und Wurzeln wurden in 
etwa gleiche Anteile Radioaktivität ermittelt, was auf eine stetige Translokation der Radioak-
tivität von den Wurzeln in die Blätter hindeutete. 
In den Versuchen im Feldmaßstab in der AMOVA wurde eine höhere Toleranz und beschleu-
nigte Abbauleistung ermittelt. Nachdem die Versuchsbedingungen etabliert waren, zeigten die 
Pflanzen selbst bei Cyanidkonzentrationen von ca. 14 mg CN L–1 keinerlei Symptome, die auf 
eine toxische Reaktion hingewiesen hätten. Es wurde eine maximale Klärleistung durch E. 
crassipes  von 50 g Natriumcyanid in ca. 70 h erzielt, wobei die maximale Konzentration der 
Applikationslösung 470 mg CN L–1 betrug. Dies entsprach einer auf die Biomasse bezogenen 
Abbauleistung von 9 mg CN kg–1h–1. Auch die Klärleistung kupferhaltigen Abwassers bei 
Anwesenheit von Cyanid verlief innerhalb von 24–48 h. Um die Adaption des Gesamtsystems 
im Versuchszeitraum an Blausäure zu überprüfen, wurden die Resultate im Labor und ein 
Jahr später in der AMOVA überprüft. Pflanzen aus der AMOVA, die wiederholt mit Cyanid 
in Kontakt standen, zeigten auch in Laborversuchen eine enorme Steigerung der Cyanidab-
bauleistung. Sie verminderten den Cyanidgehalt der Lösung mit ca. achtfacher Geschwindig-
keit als die Pflanzen aus dem Gewächshaus. Als im Folgejahr in der AMOVA erneut Cyanid 
ohne Adaptionsphase appliziert wurde, konnte die enorme Abbauleistung vom Vorjahr nicht 
wiederholt werden. Es stellten sich höhere Konzentrationen ein, die nur langsam reduziert 
wurden. Außerdem starben bis zu 70% der Pflanzen im System ab. Es kann demnach als si-
cher angesehen werden, dass Adaptionsprozesse der Mikroflora oder der Pflanzen selbst eine 
bedeutende Rolle bei der Klärung cyanidhaltiger Abwässer durch E. crassipes  spielen. 
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Abbildung A1: E. crassipes  am Becken–Eingang der AMOVA nach der ersten Applikation 
(V.1) am 18.07.2005. Der Pfeil markiert die Strecke, in der die Pflanzen deutlich geschädigt 
waren. 
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Abbildung A2: E. crassipes  am Becken–Eingang der AMOVA nach der ersten Applikation 
(V.1) am 18.07.2005. Aufsicht. 
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Abbildung A3: E. crassipes  in der AMOVA am 11.09.2006 vor Applikation von NaCN.  
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Abbildung A4: E. crassipes  in der AMOVA am 15.09.2006 96 h nach Applikation von 
28,3 g NaCN. Alle in dem Photo hellen Blätter waren deutlich chlorotisch. Die dunklen Be-
reiche waren vollständig abgestorben. 
 
7. Anhang   
 
 158 
 
Abbildung A5: E. crassipes  in der AMOVA am 15.09.2006 nach Applikation von 28,3 g 
NaCN. Die abgestorbenen Bereiche sind hell hervorgehoben. 
 
7. Anhang               
 159
 
Abbildung A6: AI–HPLC–UV– Chromatogramme aus der AMOVA 16,5 h nach erster Kup-
fer–Applikation (vgl. Abb. 3.36; Das Cyanocuprat eluierte nach 3,8 min (vgl. Abb. A7) Ein-
spritzvolumen: 100 µL 
 
 
Abbildung A7: AI–HPLC–UV– Chromatogramme aus der AMOVA 19 h nach zweiter Kup-
fer–Applikation (vgl. Abb. 3.37; a) Kupfer–Cyanid–Signal aus Originalprobe; b) Kupfer–
Cyanid–Signal aus Originalprobe mit internem 20 mg CN L–1CuCN–Standard, 1:1 Verdün-
nung. Einspritzvolumen: 100 µL 
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Abbildung A8: AI–HPLC–UV/14C– Chromatogramme des Blattextraktes aus Inkubation von 
E. crassipes im Flow–through System; Einspritzvolumen: 100 µL (≈70 Bq); Es konnten keine 
Cyanid–Signale durch spezifische UV–Absorption bei 267, 284, und 315 nm oder Radiode-
tektion nach 4 min detektiert werden. in. Das obere Chromatogramm der Teile zeigt die UV–
Detektion in mV, das untere die 14C–Detektion in cps (counts per second) der Festkörperzin-
tillationszählung.  
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Abbildung A9: AI–HPLC–UV/14C– Chromatogramme des Wurzelextraktes aus Inkubation 
von E. crassipes im Flow–through System; Einspritzvolumen: 100 µL (≈70 Bq); Es konnten 
keine Cyanid–Signale durch spezifische UV–Absorption bei 267, 284, und 315 nm oder Ra-
diodetektion nach 4 min detektiert werden. in. Das obere Chromatogramm der Teile zeigt die 
UV–Detektion in mV, das untere die 14C–Detektion in cps (counts per second) der Festkör-
perzintillationszählung.  
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